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RESUMO 
 
O incremento da entrada de resíduos da nanotecnologia no ambiente e seus efeitos tóxicos na 
biota aquática ainda são pouco conhecidos, tem levado ao desenvolvimento da 
nanotoxicologia. Recentemente, um foco importante de pesquisa tem sido a elucidação dos 
efeitos biológicos da coexposição de poluentes já existentes nos sistemas, com a identificação 
do aumento ou a diminuição dos efeitos tóxicos. O objetivo desta pesquisa foi avaliar os efeitos 
da exposição à nanopartículas de prata (AgNP) em diferentes fases de vida do jundiá (Rhamdia 
quelen).  Analisaram-se os efeitos após exposição hídrica no desenvolvimento de larvas e 
também a interação dos poluentes em exposição via oral (gavagem) em adultos. Primeiro 
avaliou-se a exposição às AgNP em diferentes concentrações (0,03, 0,3 e 3 µg.mL-1) em varios 
tempos de exposição. Analisam-se taxa de eclosão, texa de sobrevivência e deformidades 
morfológicas. A exposição aos aglomerados de AgNP diminuiu a taxa de eclosão nas 
concentrações avaliadas. Observa-se o efeito do tempo e concentração de exposição na taxa 
de sobrevivência. As deformidades observadas foram: atraso no crescimento esquelético e 
torção da cauda, nadadeiras atrofiadas, edema ocular, deformidade facial, distensão do tórax e 
caquexia. A análise química demonstrou a maior incorporação de prata às 96hpf, reforçando os 
resultados encontrados na sobrevivência e deformidades, sugerindo a entrada ativa de prata 
nas ultimas horas de exposição. Foi desenvolvida uma modelagem matemática para avaliar os 
efeitos de xenobióticos sobre a dinâmica da população após a exposição em larvas para a 
espécie estudada, como uma ferramenta para analises de efeitos em nível populacional. 
Finalmente, foram avaliadas por meio de biomarcadores os efeitos de exposição isolada e 
coexposição às AgNP e ao Benzo(a)pireno (BaP) após exposição via oral por gavagem em 
indivíduos adultos da espécie. Os animais mantiveram-se em tanques rede em ambiente 
natural, e foram expostos a cada cinco dias durante 15 dias à doses de AgNP (0,03, 0,3 e 3 
µg.g-1), BaP (0,3 µg.g-1) e coexposições dos poluentes. Biomarcadores bioquímicos (AChE, 
GST, GSH, LPO, PCO, METs e -ALAd) e análises histopatológicas foram realizadas em 
diferentes tecidos alvos (fígado, músculo, cérebro, rim anterior e posterior, sangue). A 
associação de ambos os contaminantes pode interferir com a toxicidade, comparativamente 
com a exposição isolada. Foi ativada a resposta oxidante das células, no entanto não 
apresnetou estresse oxidativo. O mecanismo de desintoxicação de agregados de 
nanopartículas de prata e a sua coexposição com BaP em adultos de Rhamdia quelen foi 
eficiente. A análise histopatológica de fígado, rim anterior e rim posterior demonstra uma 
resposta inflamatória generalizada após a exposição. Em síntese, as diferentes fases de vida 
do jundiá apresentam sensibilidades aos poluentes diferenciadas, mostrando que exposição na 
fase larval pode ocasionar maiores efeitos na sobrevivência, na fase adulta se observa uma 
resposta de indução do mecanismo de desintoxicação de xenobióticos, sendo esta eficiente. As 
simulações da dinâmica populacional realizadas com o modelo desenvolvido oferecem uma 
primeira aproximação dos efeitos tóxicos em nível populacional ao avaliar fases iniciais de 
desenvolvimento. 
 
Palavras-chave: Jundía, Fase larval, biomarcadores, Mistura de poluentes. 
 
 
 
 
 
 
ABSTRACT 
 
 
The increase in waste input of nanotechnology on the environment whose toxic effects on 
aquatic biota are still poorly known has led to the development of nanotoxicology. Recently, an 
important focus of research has been to elucidate the biological effects of exposure to co-
existing pollutants systems and the indentification of changes in toxic effects. The aim of this 
study was to assess the effects of exposure to silver nanoparticles (AgNP) on different stages of 
silver catfish (Rhamdia quelen) life. We analyzed the exposure effects to developing larvae in 
the water and also the interaction of the pollutants oral exposure (gavage) in adults. First, we 
evaluate exposure of AgNP in different concentrations (0.03, 0.3 and 3 µ.mL-1) and different 
times. Hatching, survival and morphological deformities were analyzed. AgNP decreased 
hatching in the tested concentrations. We also observed the effect of time and exposure 
concentration on survival. The deformities observed were: growth retardation and skeletal 
twisting tail, atrophied fins, ocular edema, facial deformity, torax swelling and cachexia. 
Chemical analysis showed the higher incorporation of silver at 96 hpf, reinforcing the results 
found in the survival and deformities, and suggesting the active input of silver in the last hours of 
exposure. We developed a mathematical model to evaluate the xenobiotics effects on the 
population dynamics after exposure in larvae of this species as a tool for analysis of effects at 
the population level. Finally, isolated effects of exposure and co-exposure to AgNPs and Benzo 
(a) pyrene (BaP) after oral gavage in adults of this species were evaluated through in vivo 
studies using biomarkers approach. The animals were kept in network tanks and were exposed 
every five days for 15 days to doses of AgNP (0.03, 0.3 and 3 μg.g-1), BaP (0.3 μg.g-1) or their 
association. Biochemical biomarkers (AChE, GST, GSH, LPO, PCO, δ-ALAD, METs) and 
histopathological analyses were evaluated in different target tissues (liver, muscle, brain, 
anterior and posterior kidney, and blood). The contaminants combination can interfere with 
toxicity as compared with isolated exposure. The cellular defense mechanisms were efficient for 
detoxification of silver nanoparticles aggregates and their co-exposure to BaP in adults, 
however it was observed oxidative stress. Histopathological analysis of liver and anterior and 
posterior kidney showed a generalized inflammatory response after exposure. In summary, the 
different stages of life of the silver catfish exhibited differential sensitivities to pollutants, showing 
that larval exposure to pollutants can cause major effects on survival, and in adulthood, can 
induce an efficient mechanism of detoxification of xenobiotics. The population dynamics 
simulations performed with the developed model in this work provided a first approach of toxic 
effects at the population level to assess early stages of development. 
 
Keywords: Silver catsfish, larvae stage, biomarkers, Pollutants Mixture. 
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INTRODUÇÃO GERAL 
 
Os ecossistemas aquáticos estão submetidos a uma pressão constante 
decorrentes das atividades humanas. A poluição e o comprometimento destes estão 
associados com a introdução direta ou indireta de substâncias tóxicas no ambiente que 
resultam em efeitos deletérios tais como danos para os organismos vivos, perigo para a 
saúde humana, obstáculo para as atividades como a pesca e diminuição da qualidade 
da água. Além disso, pode-se dizer que o problema da poluição dos ecossistemas 
aquáticos está associado às características da toxicidade, persistência e 
bioacumulação de substâncias tóxicas às quais os organismos vivos estão expostos 
(BRAGA et al., 2006).  
Dentre os grupos de substâncias potencialmente danosas para ecossistemas 
aquáticos e cujos problemas críticos já foram identificados estão o petróleo e 
derivados, esgotos sanitarios, metais pesados, materiais radioativos, organoclorados, 
pesticidas (REBOUÇAS et al., 2006) e mais recentemente os nanoresiduos 
provenientes da nanotecnologia (BISWAS e WU, 2005; KLAINE et al., 2008). Neste 
cenário, corpos d´água em geral atuam como receptores finais destas substâncias e a 
sensibilidade destes ecossistemas aos impactos causados por estas substâncias 
dependem das características ecológicas e biogeoquímicas de cada região em 
particular, incluindo as próprias atividades humanas instaladas (LANA et al., 2006).  
Nestes ambientes é preocupante a emergente introdução de poluentes 
emrgentes e o aumento na utilização de nanopartículas metálicas (<100nm) pela 
indústria (produtos tecnológicos, cosméticos, de limpeza e/ou de aplicação biomédica), 
o que acrescenta riscos de toxicidade para os organismos que habitam os corpos 
d´água (BISWAS e WU, 2005). Desta forma, o conhecimento que se tem até o 
momento em relação à interação dos nanocompostos com os sistemas biológicos 
(célula, tecido, organismo, comunidade, população, ecossistema) são ainda limitados 
para entender sua toxicodinâmica, fazendo deste tema objeto de preocupação e 
despertando o interesse de vários grupos de pesquisa. 
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Uma vez que as nanopartículas (NPs) são liberadas no meio ambiente é 
necessário compreender o seu destino e transporte a fim de determinar os ambientes 
nos quais estas podem ocorrer, ou mesmo se acumular e, portanto, quais organismos 
são mais suscetíveis se expostos (OBERDÖRSTER et al., 2007). O potencial tóxico 
das NP está relacionado com suas propriedades como: tamanho, forma, composição, 
capacidade de interação por agregação, cristalização e superfície funcional (FISCHER 
e CHAN, 2007, BUZEA et al., 2007). Somado a isto, entender as relações usando uma 
análise de unidades funcionais em diferentes níveis de complexidade permitirá 
reconhecer potenciais efeitos tóxicos das NPs e as vias de desintoxicação (BOUDOU e 
RIBEYRE, 1997). 
A crescente produção e aplicação de nanopartículas metalicas tem provocado a 
ampla discussão sobre os riscos potenciais destes materiais ao ambiente e à saúde 
humana. Entre os compostos metálicos utilizados na indústria esta a prata (Ag) que é 
um metal não essencial distribuído amplamente no meio ambiente. Quando está 
presente em elevadas concentrações no ambiente aquático causa toxicidade aos 
organismos, sendo que a forma iônica é a mais tóxica (GROSSEL et al., 1999). No 
entanto, a recente e acelerada fabricação de nanopartículas de prata (AgNP) tem 
aumentado o risco de toxicidade para os organismos. As AgNP têm sido amplamente 
utilizadas na medicina, alimentos, indústrias de cosméticos e eletrônicos e na 
remediação ambiental (FABREGA et al., 2011), tornando-se um dos materiais 
manufaturados mais comum na indústria (MAYNARD, 2006). 
As AgNP são compostas por átomos de prata (entre 20 e 15.000 dependendo do 
tamanho) em dimensões menores que 100nm e seu reduzido tamanho confere a estas 
propriedades diferentes daquelas observadas na prata comum, aumentando seu 
potencial toxico pela fácil entrada e ação nos sistemas biologicos (OBERDÖRSTER et 
al., 2005; WIJNHOVEN et al., 2009). Vários estudos têm demonstrado que as 
propriedades físicas e químicas das AgNP (tamanho, morfologia, estabilidade) são 
fortemente influenciadas pelas condições de experimentação, a cinética de interação 
dos íons de metal com agentes redutores e pelos processos de absorção dos agentes 
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estabilizadores com as nanopartículas de metal (KNOLL e KEILMANN, 1999; 
SENGUPTA et al., 2005).   
Análises do comportamento das AgNP sob condições químicas e físicas no meio 
aquoso são importantes para entender as implicações toxicológicas nos ecossistemas 
aquáticos. Elzey e Grassian (2010) reportaram o comportamento de AgNP fabricadas 
comercialmente em ambientes aquosos, registrando aglomeração em pH neutro, com 
tendência para a dessaglomeração, partículas isoladas, e íons livres de prata em um 
pH baixo (ácido). A percentagem de prata dissolvida foi pequena, mas detectável em 
pH neutro e tende a aumentar rapidamente em um pH 5.0.  Estes dados são de grande 
relevância nas avaliações ecotoxicologicas, considerando que a tendência de formar 
agregados e o aumento do tamanho destes estão relacionados com a menor 
mobilidade das AgNP em ambientes aquaticos, o que diminui a disponibilidade destes 
para os organismos que se encontram expostos. Além disso, a acidificação dos 
ambientes naturais facilitaria a dissolução das nanopartículas de prata contribuindo 
para o aumento da concentração dos íons de prata em corpos d´água.  
Estudos para avaliar a toxicidade das AgNP têm sido desenvolvidos devido a 
ampla utilização destas em produtos para controlar infecções bacterianas (LEITCH et 
al., 1993). Estes autores reportam a citotoxicidade em fibroblastos de ratos após 
exposição in vitro em presença de AgNP esféricas, de tamanho entre 7-12 nm, em 
concentração de 6.25 µg.mL-1, por 24 horas. Por outro lado, estudo desenvolvido com 
linagem celular (HT-1080 e A431) descreve estresse oxidativo (diminuição dos níveis 
de Glutationa reduzida (GSH) e Superóxido dismutase (SOD), aumento de peroxidação 
lipídica (LPO), alterações nos níveis de catalase (CAT) e de Glutationa peroxidase 
(GPX)) e fragmentação do ADN sugerindo apoptose (ARORA et al., 2008). A interação 
das AgNP em ensaios in vivo também tem sido estudada usando como modelo 
biológico embriões do peixe Danio rerio, demonstrando que AgNP entre 5-46 nm são 
carregadas por transporte passivo através dos poros de canal do córion interferindo no 
desenvolvimento embrionário (concentrações >0,08 nM; LEE et al., 2007) 
 Outro aspecto importante para avaliar as interações das NP com os organismos 
está relacionado com a quantidade que entra na célula e a sua localização. Isto pode 
22 
 
 
 
ser realizado por meio de diferentes técnicas (microscopia eletrônica de transmissão, 
espectrometria de emissão atômica e de fluorescência e a microscopia eletrônica de 
interfase de contraste). Embora estes estudos permitam identificar a presença do 
poluente, as avaliações de toxicidade in vitro com avaliações de citotoxicidade, 
malformações anatômicas, histopatológicas, dano em macromoléculas (ADN, 
fosfolipídios e proteínas), estresse oxidativo, análise de expressão gênica e outros tem 
se mostrado importantes na área da nanotoxicologia porque permitem a comparação 
com estudos in vivo, e são muitas vezes de menor custo permitindo identificar 
respostas em diferentes níveis de forma rápida e eficiente (MARQUIS et al., 2009).  
Ainda assim, as concentrações de poluentes utilizadas nas pesquisas de 
nanotoxicidade são muito maiores que as encontradas no ambiente natural, fazendo-se 
necessário a realização de estudos complementares em condições mais realísticas. A 
avaliação por médio de ensaios in vivo permite observar o impacto direto das NP nos 
organismos, a partir de biomarcadores em diferentes níveis de organização biológica. 
Estes estudos permitem também determinar rotas de exposição, concentração das NP 
em diferentes compartimentos e avaliar danos através de alterações mensuráveis 
(MARQUIS et al., 2009). 
Somado a isto, pouco se sabe sobre a cinética de NP em organismos aquáticos, 
onde a degradação, transformação e órgãos alvos dentro do organismo carecem de 
estudos.  A dose real à qual os indivíduos são expostos naturalmente não é ainda bem 
esclarecida, bem como as taxas de absorção, excreção ou mesmo de 
transformação/imobilização dentro do organismo. A exposição a altas concentrações 
de NP pode não necessariamente levar a uma elevação na taxa de bioacumulação 
quando comparado com a exposição à forma iônica do metal.  Por exemplo, os metais 
são normalmente excretados quando absorvidos pelo trato gastrointestinal 
(OBERDÖRSTER et al., 2006) mas ainda não são completamente esclarecidas as 
rotas de absorção e excreção das nanopartículas metálicas. 
Dependendo do organismo analisado, as prováveis rotas de exposição são 
muito diferentes, o tecido pulmonar seria o mais crítico para a absorção das NP, devido 
à sua grande superfície e a frágil barreira que o tecido apresenta entre o ar e o sangue 
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(MEILI et al., 2007). Para os organismos aquáticos, a captação de NP através das 
brânquias não é bem esclarecida e não é aceita como a rota mais provável, devido que 
a camada de muco que envolve o epitélio das brânquias pode agir como uma barreira, 
impedindo a entrada das NPs no organismo (HANDY et al., 2008, SCOWN et al., 
2010).  A outra rota de exposição é a via oral, através da ingestão de alimento 
contaminado o mesmo liquido contendo o poluente. Este tipo de exposição permite o 
contato direto das NP com os tecidos nos quais se realizaria a entrada direta por 
endocitoses (VOLKER et al., 2013). Neste contexto, uma adequada avaliação do efeito 
das AgNP em organismos aquáticos, considerando as possíveis interações das 
mesmas com poluentes já existentes no ambiente (ex. Benzo(a)pireno) são de 
relevância para os estudos de ecotoxicidade.  
Neste estudo, a espécie utilizada como modelo experimental foi o jundiá (Rhamdia 
quelen) (FIGURA 1) considerado um peixe de grande potencial na aqüicultura 
(CARNEIRO et al., 2002). Esta espécie possui uma ampla variedade de estudos 
relacionados com a sua biologia, fisiologia reprodutiva, larvicultura, desenvolvimento 
embrionário, hematologia, fisiologia da resposta ao estresse e condições ótimas de 
cultivo (CARNEIRO et al., 2002; FRACALOSSI et al., 2002; 2004; GHIRALDELLI et al., 
2007; GOMES et al., 2000; RODRIGUES-GALDINO et al., 2010), o que fazem com que 
represente um importante modelo nos estudos sobre os efeitos de xenobióticos em 
uma espécie nativa. 
Somado a isto, é uma espécie que se encontra distribuída nas bacias das três 
Américas com grande importância para ecossistemas aquáticos por ocupar dois 
compartimentos, o bentônico por seu hábito alimentar e o demersal por servir como 
espécie forrageira para outras que são topo de cadeia como o dourado (Salminus 
brasiliensis) e o pintado (Pseudoplatystoma corruscans) (FAO, 2010). Esta espécie 
ocorre em habitats bentônicos associados a refúgios, como pedras, troncos, vegetação 
de borda, aquática e de cavernas. Os indivíduos pequenos são observados no fundo 
ou semiocultos nos refúgios, mas os adultos geralmente estão ocultos e são mais 
ativos durante a noite quando frequentam as bordas dos corpos d´água 
(BALDISSEROTTO e RANDUZ-NETO, 2010).  
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A espécie Rhamdia quelen apresenta características morfológicas como cabeça 
pequena em relação ao comprimento do corpo, a boca achatada e serrilhada, 
barbilhões nos maxilares, nadadeira dorsal com espinho forte, nadadeira caudal 
pequena. Tem um corpo largo e pode medir até 50 cm e pesar 5 Kg. Sua coloração 
varia do cinza oliva ou negro com manchas escuras e irregulares e as nadadeiras são 
cinzas (BALDISSEROTTO e RANDUZ-NETO, 2010).  
 
Rhamdia quelen (Quoy e Gaimard, 1824) pertence à seguinte divisão taxonômica 
(SILFVERGRIP, 1996):  
Classe: Osteichthyes 
Série: Teleostei 
  Ordem: Siluriformes 
  Família: Heptapteridae 
  Gênero: Rhamdia 
Espécie: Rhamdia quelen 
 
 
 
Nomes vulgares:   
Brasil: jundiá, jundiá-tinga, jandiá, jandiá-tinga, mandi e sapipoca.  
Argentina: bagre, bagre negro, bagre sapo e bagre suramericano. 
América do Norte: South American catfish, Silver catfish, Neotropical catfish 
 
Segundo Silfvergrip (1996) os animais da espécie R. quelen se diferenciam das 
outras espécies do gênero por apresentar as seguintes características taxonômicas: 
 Espinho da nadadeira peitoral serrilhado em ambos os lados;  
 Nadadeira caudal com lóbulos desiguais; 
 Membrana interradial menor do que 2/3 do comprimento do raio do lobo superior 
da nadadeira caudal/ lobo inferior da nadadeira caudal; 
 Com ou sem poros sensoriais múltiplos na cabeça; 
 Manto da narina posterior aberta postero-lateralmente; 
 Barbilhões maxilares no mínimo 28,8% do comprimento padrão; 
FIGURA  1. Exemplar de Rhamdia quelen. 
http://www.vivaterra.org.br/peixes_doce_2.htm  
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 Arcos branquiais de 5 a 16; 
 Vértebras pós Weberianas de 36 a 44. 
 
Rhamdia quelen  é uma espécie comum em lagoas e poços fundos dos rios com 
pouca corrente, preferindo ambientes de águas calmas e cálidas, com fundo de areia e 
lama ou cobertas com vegetação. Apresentam hábito noturno e escondem-se em 
pedras e troncos e saem destes abrigos após as chuvas à procura de alimento 
(GOMES et al., 2000). A espécie já nas primeiras fases de vida também apresenta uma 
acentuada aversão à luz e busca locais escuros (PIAIA et al., 1999) assim como 
apresentam canibalismo nesta fase (BALDISSEROTTO, 2011). 
Adultos de R. quelen não são restritos ao habitat bentônico, apresentam hábitos 
onívoros, com preferência por peixes, insetos, crustáceos, restos vegetais e detritos 
orgânicos (MEURER e ZANIBONI-FILHO, 1997). Após as épocas de chuvas se nutre 
dos escombros deixados ao longo dos rios, fazendo que a espécie seja generalista 
com relação à escolha de alimento (GOMES et al., 2000). 
A maturidade sexual de indivíduos de R. quelen é atingida por volta de um ano de 
idade em machos e fêmeas. Os primeiros iniciam o processo de maturação gonadal 
com aproximadamente 13 cm nos machos e com 16 cm nas fêmeas (GOMES et al., 
2000). Os indivíduos maduros apresentam características morfológicas externas 
visíveis: os machos liberam com facilidade o líquido espermático e apresentam o 
orifício genital protraído; enquanto que as fêmeas apresentam o orifício genital 
hepirênico avermelhado e com dilatação ventral (MARDINI et al., 1981). 
No habitat natural, R. quelen  é ovulípara e em época de desova procuram lugares 
de água rasa, limpa, com pouca corrente e com fundo pedregoso. Os ovos são 
demersais e não aderentes e a espécie não possui cuidado parental (GOMES et al., 
2000). A fecundidade é baixa e apresenta relação diretamente proporcional do 
comprimento e peso total com o peso da gônada (NARAHARA et al., 1989). O aumento 
sensível de temperatura ambiente e o término da época de chuvas são considerados 
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estímulos que desencadeiam o fim do processo de maturação e desova de R. quelen 
(MARDINI et al., 1981). 
O desenvolvimento embrionário e larval é influenciado por fatores ambientais 
como temperatura e turbulência da água. Vinte e quatro horas após a eclosão, a larva 
apresenta movimentos mandibulares e operculares com diminuição do saco vitelínico. 
O saco vitelínico é totalmente absorvido no quarto dia após a eclosão (dpe). No quinto 
dpe podem ser observados os barbilhões bem desenvolvidos, dentículos nas maxilas, 
olhos pigmentados, nadadeiras peitorais e caudais formadas. A morfogênese está 
quase completa após quatro meses (PEREIRA et al., 2006; AMORIM et al., 2009).  
Na TABELA 1 estão resumidos alguns aspectos reprodutivos de R. quelen 
importantes utilizados para o cultivo desta espécie.  
TABELA 1. Aspectos reprodutivos de Rhamdia quelen. Modificado de FAO, 2010 
Época reprodutiva 
De setembro a fevereiro no hemisfério sul.  
Após época de chuvas e aumento da 
temperatura. 
Primeira maturidade 
sexual 
Machos e fêmeas maturam ao primeiro ano de 
vida. 
 Aproximadamente com 15 cm de comprimento 
total e 80 g de peso. 
Desove/ fecundidade 
Em águas estancadas ricas em matéria 
orgânica.  
Aproximadamente 100 000 ovos/kg. 
Fertilização 
Desova asincrónica, um ou vários machos 
podem fertilizar.  
Não fazem ninhos para o desove nem 
apresentam cuidados parentais. 
Eclosão 
Dependente da temperatura. 
18 - 20 horas em 25°C. 
Larvas 
Pequenas e transparentes de 1 a 1,3 mm.  
Absorção do saco vitelino entre 3 e  5 dias. 
Alimentação 
Bentófago, onívoro, prefere zooplancton e 
posteriormente crustáceos, peixes pequenos e 
ovos de outros peixes.  
Nas primeiras etapas tende a apresentar 
canibalismo se sua dieta é deficiente em 
proteínas. 
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Para realizar a desova induzida se leva em consideração o inicio da maturação 
gonadal, no qual ocorre um aumento no nível de gonadotrofina na hipófise e no plasma 
sanguíneo dos peixes. Para induzir a desova se utiliza como hormônio liberador das 
gonadotropinas: o extrato hipofisário de carpa. Também pode se utilizar gonadotrofina 
coriônica (HCG) ou hipófise de Piaractus sp ou de Prochilodus sp. O hormônio deve ser 
pesado e macerado num pote de porcelana e diluído com solução fisiológica (FAO, 
2010).   
Para induzir as fêmeas e os machos, se utiliza uma dose total de 5 mg/peso (kg) de 
extrato de hipófise, aplicando-a numa primeira dose que corresponde a 10% da dose 
total e uma segunda (90%) após 12 horas de ter recebido a primeira 
(BALDISSEROTTO, 2011). A desova deve ocorrer de 10 -12 horas pós-inoculação da 
segunda dose, dependendo da temperatura. A aplicação do hormônio se faz na base 
da nadadeira dorsal via intramuscular ou intraperitoneal na base das nadadeiras 
peitorais. Após a inoculação os animais devem ser mantidos em tanques com areação, 
temperatura controlada e renovação de água ate o momento da desova. 
A fertilização pode ser efetuada na água em que os reprodutores se encontram, 
para evitar o choque térmico dos embriões e aumentar a sobrevivência destes. O 
tempo de eclosão está relacionado diretamente com a temperatura da água. Em 16°C 
a eclosão ocorre em torno de três dias (GOMES et al., 2000), com 21ºC a eclosão 
demora 43 horas, em 24°C ocorre as 26h e com 27ºC em torno de 20 horas 
(RODRIGUES-GALDINO et al., 2010).  
Desta forma, avaliar os efeitos das AgNP nas diferentes fases do ciclo de vida 
de R. quelen, permitem identificar o risco de exposição quando exposto a 
concentrações no ambiente natural. Algumas concentrações naturais para AgNP têm 
sido estimadas para ambientes aquáticos (0.03 µg.L-1) (MÜLLER e NOWACK, 2008; 
BUZEA et al., 2007) e a sua toxicidade em concentrações ate 1000 vezes acima foi 
avaliada para alguns organismos aquáticos (FARRÉ et al., 2009; POWERS et al., 2011; 
VARNER, 2010). No entanto, muito pouco existe na literatura demonstrando os efeitos 
ou mesmo o mecanismo de toxicidade envolvendo a exposição de AgNP em pequenas 
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doses, ou mesmo em coexposição com outros poluentes existentes no ambiente (ex. 
Benzo(a)pireno). 
Levando em consideração a importância de compreender as interações dos 
poluentes emergentes e a sua coexposição com poluentes existentes no ambiente, o 
presente estudo teve como objetivo geral avaliar o efeito de AgNP em Rhamdia quelen, 
com o intuito de levantar dados que possam dirigir futuras investigações quanto aos 
mecanismos de toxicidade em diferentes etapas do ciclo de vida da espécie. Foram 
realizados estudos em larvas de R. quelen após a exposição nas primeiras horas após 
fecundação e nas primeiras fases de desenvolvimento (Capitulo I). Além disso, pela 
primeira vez para a espécie, foi desenvolvida uma modelagem matemática sobre o 
efeito da exposição aos poluentes em larvas da espécie como uma ferramenta para 
avaliar os efeitos de xenobióticos sobre a população (Capitulo II). Finalmente, através 
de estudos in vivo foram avaliados, por meio de biomarcadores, os efeitos de 
exposição isolada e coexposição à AgNP e ao Benzo(a)pireno (BaP) após exposição 
via oral por gavagem em indivíduos adultos da espécie (Capitulo III). Vários 
biomarcadores, dependendo do ciclo de vida estudado, foram avaliados. As 
informações geradas são de grande relevância para tomar medidas adequadas no 
manejo de novos poluentes, no caso, as AgNP, que têm sido liberadas 
indiscriminadamente nos ecossistemas naturais e cujas consequências tóxicas são 
recentemente elucidadas ou pouco conhecidas.  
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Avaliação dos efeitos de Nanopartículas de prata no desenvolvimento 
e viabilidade de larvas de Rhamdia quelen (Teleostei, Heptapteridae) 
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Ribeiro. Evaluation of silver nanoparticles exposure in larvae silver catfish Rhamdia 
quelen. Manuscrito a ser enviado à publicação para a revista Aquatic Toxicology. 
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RESUMO 
 
Avaliar o efeito de aglomerados de AgNP como um cenário no qual as AgNP apresentam baixa 
disponibilidade para organismos, é importante para compreender as implicações toxicológicas 
em ecossistemas. O presente estudo avaliou os efeitos de agregados e nanopartículas de 
AgNP (Sigma ®) em larvas de jundiá (Rhamdia quelen) nas concentraçõesde  0,03, 0,3 e 3 
μg.mL-1 , expostos em tempos de vida de 24, 48, 72 e 96 horas pós-fertilização (hpf). Foram 
avaliados os efeitos sobre a eclosão e taxa de sobrevivência, deformidades morfológicas e 
alterações ultra-estruturais em neuromastos. Foi determinada a concentração química de prata 
nas larvas e identificada a entrada de AgNP em compartimentos celulares por meio de MET. 
Os resultados demonstram que a exposição a agregados de AgNP diminuiu a taxa de eclosão 
de todas as concentrações testadas. A taxa de sobrevivência foi dependente do tempo, mas 
não dependente da concentração (p <0,05). As deformidades larvais aumentaram em um modo 
dependente do tempo com os mais altos valores de índice de deformidades encontrados após 
72 e 96hpf. Nestes grupos, as deformidades da coluna vertebral foram os mais frequentes. 
Curiosamente, apesar de os prejuízos mais elevados terem sido observados após 96 hpf, o 
nível mais elevado de prata iônica foi encontrado na concentração intermediária. Os agregados 
de AgNP induziram efeitos tóxicos em larvas de R. quelen afetando o desenvolvimento normal 
do jundiá o que estabelece um risco em potencial para a manutenção da população desta 
espécie em condições naturais. 
 
Palavras-chave: Taxa de eclosão, Taxa de sobrevivência, Deformidades morfológicas. 
ABSTRACT 
 
 
To evaluate the effect of nanosilver agglomerates as a cluster scenario where AgNP have low 
availability to organisms, it is important to understand the implications toxicology in aquatic 
ecosystems. The current study evaluated the effects of nanosilver bulks of AgNP (<20 nm, 
Sigma ®) in larvae of silver catfish (Rhamdia quelen) under concentrations of 0.03, 0.3 and 3 
µg.mL-1 exposed to 24, 48, 72 and 96 hours post-fertilization (hpf). We evaluated effects on 
hatching and survival rate, morphological deformities and ultrastructural changes in neuromasts. 
We determined the chemical concentration of silver in larvae and identified input AgNP into 
cellular compartments by TEM. Exposure to nanosilver agglomerates decreased the hatching 
rate for all tested concentration. The survival rate was time dependent but not concentration 
dependent (p <0.05). The larval deformities increased in a time dependent mode with the 
highest deformities index values found after 72 and 96hpf. In these groups, the spine 
deformities were the most frequent. Interestingly despite of the higher damages have been 
observed after 96 hpf, the higher level of ionic silver was found at middle tested concentration. 
The nanosilver agglomerates induced toxic effects in R. quelen larvae affecting the normal 
development of this silver catfish leading to a potential risk to the population under natural 
condition for this species. 
Keywords: Hatching rate, survival rate, morphological deformities. 
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1. INTRODUÇÃO 
 
O destino ambiental e os efeitos de resíduos de prata recebeu atenção 
considerável a partir da década de 1990, em parte, devido aos efeitos tóxicos 
encontrados experimentalmente em exposições a níveis baixos de prata (VARNER, 
2010). O desenvolvimento acelerado da nanotecnologia (produção e utilização de 
materiais com uma dimensão menor de 100nm) começou em 2005. No entanto, a 
quantidade dessas nanopartículas presente nos ambientes naturais e os efeitos tóxicos 
não têm sido avaliados adequadamente (OBERDÖRSTER et al., 2007). Estima-se que 
em 2008 as nanopartículas de prata (AgNP) já eram utilizada por 65 companhias de 11 
países diferentes e incorporadas na produção de mais de 240 produtos (FAUUS, 
2008).  
Atualmente, existem centenas de produtos em circulação que contêm AgNP, 
incluindo cosméticos, materiais de embalagem de alimentos, desinfetantes, produtos 
de limpeza e, não menos importantes, meias e roupas com propriedades 
antibacterianas pelo uso da prata. Todos os anos, cerca de 320 toneladas de AgNP 
são usadas em todo o mundo, algumas das quais são liberadas para águas residuais 
atingindo os ambientes aquáticos naturais (BLASER et al., 2008). O crescente e 
acelerado aparecimento no ambiente de novos resíduos da nanotecnologia, com 
efeitos adversos ainda desconhecidos na biota aquática, tem levado ao 
desenvolvimento de uma nova linha de investigação da toxicologia: a nanotoxicologia 
(MOORE, 2006; OBERDÖRSTER et al., 2007; FARRÉ et al., 2009). 
As vias de entrada de nanopartículas (NP) nos ecossistemas podem ser 
variadas (deposição no solo, ar e água) uma vez presentes, podem ser incorporadas 
em diferentes compartimentos dos sistemas (sedimento, biota e coluna d´água). Desta 
forma, a exposição às NP no ambiente aquático pode ocorrer através da cadeia trófica 
ou por contato direto com a água (FIGURA 2). Entretanto, os processos de 
biodegradação ou degradação física que poderiam se relacionar com a 
biodisponibilidade das NP nos ecossistemas aquáticos são desconhecidas até o 
momento.   
36 
 
 
 
FIGURA  2.  Vias de exposição, absorção, distribuição e degradação de nanopartículas no ambiente. As 
linhas sólidas indicam rotas que foram demonstrados em laboratório ou em campo ou que estão 
atualmente em uso (remediação). Letras de cor rosa indicam possíveis vias de degradação, e em cor 
azul são indicadas possíveis vias e fontes de nanopartículas. Modificado de OBERDÖRSTER et al., 
2005. 
 
Ao contrário da prata, não há muita informação sobre o destino e os efeitos das 
AgNP no ambiente. No entanto, acredita-se que uma vez liberadas no ambiente, a 
mobilidade, biodisponibilidade e toxicidade de AgNP em qualquer ecossistema são 
determinadas pela estabilidade coloidal, afetada por fatores químicos e físico-químicos 
(pH, força iônica, presença/ausência de ácidos húmicos e outros ligantes) (CHEN et al., 
2007; WIJNHOVEN et al., 2009). Desta forma, em ambientes naturais a tendência das 
AgNP seria de se encontrar em tamanhos maiores de 100nm, conhecidos como 
agregados de AgNP.  
Embora em pequenas quantidades, as AgNP liberam mais íons de prata que a 
prata sólida. Estes íons podem ser mais tóxicos para os organismos e muitos 
investigadores teorizam que efeitos tóxicos (especialmente em exposição aguda) de 
materiais contendo AgNP são diretamente proporcionais à taxa de libertação de íons 
de prata monovalentes (VARNER, 2010). Este cenário permite reconhecer que o 
incremento de AgNP nos ecossistemas representa um risco para os organismos 
aquáticos e, em consequência, por bioacumulação, para os seres humanos. Em 
avaliações de ecotoxicologia a ictiofauna tem sido amplamente utilizada como modelo 
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experimental, contando com estudos complementares de biologia, genética e ecologia, 
isso permite usá-los como uma ferramenta para obter informações relacionadas com o 
seu comportamento e resposta quando expostos aos xenobióticos em bioensaios.   
Para avaliar a toxicidade de xenobioticos em fases inicias de desenvolvimento 
são determinandos os efeitos no desenvolvimento e viabilidade dos organismos. Os 
resultados dos ensaios de ecotoxicidade (taxa de eclosão e sobrevivência, 
anormalidades morfológicas) são critérios utilizados para detemrinar o nível de 
toxicicade, pela facilidade de determinação e pelo significado biológico e ecológico que 
represetna para o ambiente (ZAGATTO e BERTOLETTI, 2006).  A toxicidade pode ser 
afetada por fatores bióticos e abióticos. Os fatores bióticos estão relacionados ao 
estágio de vida, tamanho, idade e estado nutricional dos organismos. Organismos 
jovens são mais sensíveis às substâncias tóxicas que os adultos. Por essa razão, 
recomenda-se o uso de organismos em estágios iniciais de vida (FORBES e FORBES, 
1994). 
Estudos visando avaliar toxicologicamente as AgNP em peixes em vários 
estádios de vida têm sido amplamente desenvolvidos, no entanto, com resultados 
diferentes e pouco conclusivos quando comparados entre eles (TABELA 2). De forma 
geral, as AgNP avaliadas em vários tamanhos, concentrações e tempos de exposição 
apresentaram efeitos tóxicos em varias espécies de peixes. Porém, não se tem ainda 
informações relacionadas aos efeitos tóxicos induzidos pelas AgNP em peixes 
neotropicais como Rhamdia quelen. 
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TABELA 2. Resumo de estudos avaliando efeito tóxico em varias espécies de peixes expostos a nanopartículas de prata (AgNP). 
 
Espécie 
Tamanho da NP 
(nm) 
Concentração 
nominal ou LC50 
Tempo de 
exposição 
Efeitos das AgNP Referencia 
Danio rerio 
(embrião) 
11,6 0,19 nM 0-2h 
AgNP transportadas a traves dos canais 
coriônicos. 
 
LEE et al., 2007 
Danio rerio 
(embrião- larvas) 
5-20 5-100 mg.L
-1 
72h 
Precipitação de AgNP em sangue, cérebro e 
sistema nervoso. 
 
ASHARANI et 
al., 2008 
Danio rerio 
(embrião-larvas) 
20-30 10-20 ppm 72h 
AgNP agregadas dentro da pele e o sistema 
circulatório. 
 
YEO e YOON, 
2009 
Danio rerio 
(larvas) 
10-20 0,4-4 ppm 2-36 dias 
Penetração de AgNP no núcleo celular e 
organelas.Afeta a regeneração de 
nadadeiras.  
 
YEO e PAK, 
2008 
Danio rerio 
(embrião-larvas e 
pós-larvas) 
20-30 7,07 mg.L
-1 
48h 
Toxicidade de AgNP em estágios de 
desenvolvimento. Ag
+
 mais toxica que as 
AgNP em pós-larvas. 
 
GRIFFITT et al., 
2008 
Danio rerio 
(embrião) 
3- 10- 
50- 100 
(3nm-LC50) 93µM 
(10nm-LC50) 126 
µM 
(50nm -LC50)127 
µM 
(100nm- LC50) 137 
µM 
120h 
Toxicidade e deformidades morfológicas 
dependentes do tamanho das AgNP . 
BAR-ILANT et 
al., 2009 
Danio rerio 
(adultos) 
26,6 1000 mg.L
-1
 48h 
 
Captura de AgNP nas brânquias e diferenças 
no perfil de expressão gênica para  AgNP e 
Ag
+
. 
 
GRIFFITT et al., 
2009 
Danio rerio 
(adultos) 
5–20 
1.0 g.L
-1
 
(LC50) 250 mg. L
-1
 
24h 
Estresse Oxidativo e apoptoses associado 
com toxicidade de AgNP no fígado. 
CHOI et al., 
2010 
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Espécie 
Tamanho da NP 
(nm) 
Concentração 
nominal ou LC50 
Tempo de 
exposição 
Efeitos das AgNP Referencia 
 
Danio rerio 
(embrião, larvas) 
 
45-63 
 
3 μM -30 μM 
 
 
4 dias 
 
AgNP afeta a sobrevivência, morfologia e 
mudanças na natação. 
 
 
 
POWERS et al., 
2011 
 
Danio rerio  
(adultos) 
81  (LC50) 84 µg.L
-1
 48h 
AgNP produz toxicidade respiratória letal. 
Concentração de AgNP a partir das 24 h.  
BILBERG et al., 
2012 
Pimephales 
promelas 
(embrião) 
35-100 
 (35-LC50) 9,4 mg.L
-
1
 
(100-LC50) 10,6 
mg.L
-1
 
96h 
 
Aumento de toxicidade nos embriões após 
soluções de AgNP brevemente sonicadas se 
comparadas com soluções diluídas.  
 
 
LABAN et al., 
2010 
Perca fluviatilis 
(adultos) 
81 63-300 µg.L
-1
 2 dias 
Brânquias atuam como barreiras físicas de 
AgNP e estas diminuem a tolerância em 
condições de hipóxia. 
 
BILBERG et al., 
2010 
Oryzias latipes 
(juvenis) 
49,6 
1 µg.L
-1 
 
25 µg.L
-1 
 
(LC50-96h) 34,6 
µg.L
-1
 
1-2-4-10 dias 
AgNP causam danos celulares e em ADN, 
carcinogênicos e estresse oxidativo.  
 
CHAE et al., 
2009 
Oryzias latipes 
(Embrião, larvas, 
juvenis) 
25 
100–1000 
 µg.L
-1
 
70 dias 
Anormalidades morfológicas em primeiros 
estádios de desenvolvimento, reduzindo 
pigmentação, diminuição do Maximo de 
largura do tectum ótico e incremento na taxa 
de batimento cardíaco. 
 
WU et al., 2010 
Oncorhynchus 
mykiss 
(juvenis) 
10-35 10-100 µg.L
-1
 10 dias 
Concentração de AgNP dependente do 
tamanho e concentração  em brânquias e 
fígado. Estresse oxidativo em brânquias. 
SCOWN et al., 
2010 
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2. OBJETIVOS 
 
Geral 
Avaliar o efeito tóxico das nanopartículas de prata em larvas de jundiá (Rhamdia 
quelen) expostas durante o estádio larval.  
 
Específicos 
1. Determinar a taxa de eclosão de embriões de R. quelen expostos a três 
concentrações de AgNP. 
 
2. Determinar a sobrevivência de larvas de R. quelen com 24, 48, 72 e 96 horas 
pós fertilização (hpf) após exposição a três concentrações de AgNP  desde o 
perido de gástrula. 
 
3. Analisar as deformidades morfológicas em larvas de R. quelen com 24, 48, 72 e 
96 horas pós fertilização (hpf) após exposição a três concentrações de AgNP  
desde o perido de gástrula. 
 
4. Avaliar o grau da severidade das deformidades em larvas de R. quelen com 24, 
48, 72 e 96 horas pós fertilização (hpf) após exposição a três concentrações de 
AgNP  desde o perido de gástrula, por meio do índice de deformidade 
morfológica (IDM). 
 
5. Avaliar alterações na estrutura dos neuromastos (órgãos mecanoreceptores) das 
larvas de R. quelen de 96 horas pós fertilização (hpf) após exposição a três 
concentrações de AgNP  desde o perido de gástrula, por meio de microscopia 
eletrônica de varredura (MEV). 
 
6. Determinar a localização ultraestructural das nanopartículas de prata em larvas 
de R. quelen de 96 horas pós fertilização (hpf) após exposição a três 
concentrações de AgNP  desde o perido de gástrula,através de microscopia 
eletrônica de transmissão (MET). 
 
7. Determinar por análise química a acumulação de prata em larvas de R. quelen 
com 24, 48, 72 e 96 horas pós fertilização (hpf) após exposição a três 
concentrações de AgNP  desde o perido de gástrula. 
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3. MATERIAL E MÉTODOS 
 
3.1.  Preparação e caracterização da suspensão de Nanopartículas de prata  
 
Nanopartículas de prata (Sigma–Aldrich, Ref. 576832-5G, estabilizadas em tampão 
de citrato) <10 nm, foram suspendidas em 10000 µg.mL-1 de água MilliQ. Depois de 
três horas em banho de ultrassom e oito ciclos de dois minutos de sonicação com uma 
amplitude de 100W, a suspensão de AgNP foi armazenada a temperatura ambiente até 
seu uso. A solução estoque da suspensão de AgNP foi re-sonicada três vezes em 
ciclos de cinco minutos para realizar as diluições com água MilliQ na preparação das 
concentrações finais a serem utilizadas. A sonicação foi realizada sob-banho de gelo 
com o objetivo de manter a temperatura baixa durante o processo, com o intuito de não 
alterar as condições químicas e físicas da suspensão. 
O tamanho e área das AgNP foram medidos pelo analisador de partículas do 
programa Image J® usando imagens digitais adquiridas por meio de microscopia 
eletrônica de transmissão (MET) no microscópio JEOL JEM 1200 EXII do Centro de 
Microscopia da Universidade Federal do Paraná. As nanopartículas foram preparadas 
em telas de cobre recobertas com carbono de 300 grades de malha após a diluição em 
metanol (100%). Nas suspensões de AgNP utilizadas para realizar a exposição foram 
analisados o tamanho das partículas e potencial zeta (estabilidade da suspensão) no 
Zetasizer Nano ZS90 MALVERN®. 
 
3.2. Desenho experimental 
Os experimentos foram conduzidos nas instalações do Laboratório de pesquisa da 
Piscicultura Panamá, Paulo Lopes - SC. Exemplares de Rhamdia quelen com 
características externas de maturação sexual foram coletados e mantidos em tanques 
de 500L com areação constante e com temperatura média de 24ºC controlada por 
aquecedores com termostato (FIGURA 3A).  
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FIGURA  3. Procedimentos para a obtenção de zigotos de Rhamdia quelen na Piscicultura Panamá. A. 
Tanque para manutenção de progenitores. B. Inoculação de hipófise de carpa para induzir a desova. C. 
Desova e fecundação de Rhamdia quelen in vitro. D. Ativação do desenvolvimento embrionário. 
 
Os exemplares foram pesados e medidos morfometricamente para identificação, 
posteriormente foi induzida a desova das fêmeas com extrato de hipófises de carpa. 
Após a segunda inoculação hormonal das fêmeas (FIGURA 3B) foi calculado segundo 
as horas grau (ºC.h) no momento da desova para a especie (270ºC.h). Sendo este 
valor o somatório das temperaturas obtidas nas medições a cada hora após a segunda 
aplicação do hormônio até a desova (11-12h a 24º C; CARNEIRO et al., 2002). Os 
machos foram injetados com hormônio na segunda inoculação das fêmeas, para que 
liberem suficiente esperma na hora da desova. As doses para os dois sexos foram 
calculadas de acordo com base na massa de cada animal. 
Na hora da desova três exemplares fêmeas (>900 g) foram retiradas da água e 
seu ventre foi pressionado suavemente para liberação dos gametas (FIGURA 3C). Em 
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recipientes de polipropileno separados foram coletados os gametas (ovócitos e 
espermatozóides) para posterior hidratação e fertilização (FIGURA 3D).  
Posteriormente se realizou a hidratação com água do tanque onde se 
encontravam os progenitores para manter as mesmas condições abióticas. Três grupos 
de ovos fecundados provenientes de casais progenitores diferentes foram incubados 
por oito horas para posteriormente serem utilizados os embriões que tiveram a maior 
taxa de fecundação entre os três pares testados.  
Para determinar o melhor sistema de incubação para R. quelen foi realizado um 
teste piloto com um casal de progenitores incubando os embriões em três sistemas: 1) 
Microplaca de cultivo celular de 96 poços em incubadora com temperatura controlada 
(FIGURA 4A), 2) Sacolas de polipropileno com saturação de oxigênio (FIGURA 4B), 3) 
Tubos de 50ml de fundo cônico, graduados com tampa (FIGURA 4C).  
 
 
FIGURA  4. Sistemas de incubação testados para ovos de R. quelen. A. Microplacas de cultivo celular 
Biofilm® de 96 poços. B. Sacolas de polipropileno com saturação de oxigênio. C. Tubos de 50mL de 
fundo cônico, graduados com tampa. D. Incubadora tipo Zoug de 50L. 
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A taxa de fecundidade e eclosão foram avaliadas nos três sistemas 
comparando-os com os valores obtidos nas incubadoras tipo Zoug (FIGURA 4D), 
utilizadas rotinariamente na Piscicultura Panamá. As condições de incubação 
mantiveram-se nos três sistemas, tendo uma temperatura constante e controlada de 24 
±0.5ºC, e escuridão às 24h para reproduzir um ambiente similar ao qual se desenvolve 
a espécie naturalmente. O sistema de incubação que teve maior sucesso (taxa de 
fecundidade: 40%, taxa de eclosão: 87%) foi o de microplacas de cultivo celular e por 
isso, este foi utilizado para fazer a incubação para a espécie R. quelen.  
 
3.3. Testes de toxicidade 
 
Para realizar os testes de toxicidade foram utilizados gametas de um único casal 
progenitor para reduzir a variabilidade genética no experimento. Após a fecundação, os 
embriões foram observados num estereoscópio (×0.67–6.7, Olympus) para verificar o 
estadio. Embriões em estádio de gástrula como descrito por Rodrigues-Galdino e 
colaboradores (2010) foram transferidos individualmente para poços das placas de 
cultivos. Os embriões foram expostos aos três tratamentos de AgNP e o controle de 
água reconstituída, detalhados na TABELA 3. O volume de incubação em cada poço foi 
de 200µl e foram trocados 100µl da solução a cada 24h, para garantir a exposição das 
larvas ao contaminante numa concentração o mais constante possível. 
 
TABELA 3. Tratamentos analisados para avaliar o efeito em larvas de Rhamdia quelen, expostas a 
nanopartículas de prata durante os estádios primários de desenvolvimento. 
 
Tratamento 
Concentração  Nominal 
(µg.ml-1) 
AgNP 
0.03 
0.3* 
3 
Controle 
Água reconstituída 
(ASTM, 1993) 
* Concentração de AgNP tóxica para Danio rerio  (POWERS et al., 2011) 
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Os testes foram realizados em triplicata, sendo que 60 embriões foram utilizados 
por tratamento. Os embriões foram exposotos ás AgNP a partir do estádio de gástrula, 
completando assim tempos de exposição de 16, 40, 64 e 88 horas após fertilização 
(hpf). As coletas para analises foram realizadas as 24, 48, 72 e 96 hpf para 
comparação morfológica com descripções dos estádios de desenvolviemnto publicadas 
por Rodrigues-Galdino (2010). Durante os testes, a temperatura foi mantida a 
24±0.5ºC, e mantiveram-se protegidos da luz para garantir as condições naturais onde 
a espécie se desenvolve. 
 
 
3.4. Processamento das amostras 
 
3.4.1. Testes de Toxicidade em larvas 
 
3.4.1.1. Taxa de Eclosão 
Por meio da observação com estereoscópio, foi registrada a taxa de eclosão cerca 
das 24 hpf. A taxa de eclosão foi calculada como o número de larvas que se 
encontravam fora do córion e apresentavam natação livre em relação ao total de 
embriões incubados no inicio da exposição aos tratamentos. 
 
3.4.1.2. Taxa de Sobrevivência 
Foi estimada a porcentagem de sobrevivência das larvas expostas nos quatro 
tratamentos em períodos de 24, 48, 72 e 96 hpf mediante a observação direta em 
estereoscópico dos 60 indivíduos incubados, registrando como vivos os indivíduos que 
se movimentavam e apresentavam batimento cardíaco, observável pela cor 
transparente neste estádio. A taxa de sobrevivência foi calculada como o número de 
larvas vivas em relação ao número inicial de embriões incubados em cada tratamento. 
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3.4.1.3. Deformidades morfológicas 
 
Após a incubação nas situações experimentais, as larvas foram coletadas e fixadas 
em paraformaldeído 4% diluído em tampão Fosfato-salino (PBS) 0,1M durante três 
horas a 4ºC, posteriormente foram lavadas em PBS 0,1M. As larvas foram conservadas 
em álcool 70% e transportadas para o Laboratório de Toxicologia Celular da 
Universidade Federal do Paraná (UFPR) para observação e captura de imagens do 
material em microscopia de luz. 
 
Para analisar o grau da severidade das deformidades larvais decorrentes da 
exposição às AgNP foi utilizado o índice de deformidade morfológica (IDM) baseado na 
proposta de Powers e colaboradores (2011). Para o presente estudo, foram 
classificadas as deformidades morfológicas nas seguintes categorias: 
1) Axial (ex. crescimento do esqueleto atrofiado, enrolamento da cauda, lordose, 
cifose e escoliose);  
2) Nadadeiras (ex. nadadeiras atrofiadas); 
3) Região Cefálica (ex. edema ocular, otólitos pequenos); 
4) Tórax/Abdômen (ex. dilatação, coração anormal, atrofia corporal). 
 
As deformidades foram catalogadas e foi atribuído um valor de importância de 1-
4 para cada uma dependendo o grau da lesão morfológica; sendo um para as 
deformações que comprometem menos o individuo sendo a severidade baixa e quatro 
para as de maior severidade. Para cada tratamento foram somados os valores das 
malformações individuais por categorias e somados para gerar uma matriz de valor de 
categorias. Os valores de todas as categorias foram somados, resultando em um valor 
total em um ranking de 0-34.  
 
Assim valores de 0-3 foram denominados como normal, e valores de 4-34 anormais. 
Para os animais que não eclodiram foi atribuído um valor de zero, denominando esta 
categoria como indivíduos mortos. Esta caracterização foi determinada com base na 
observação do controle que apresentava valores de anormalidades entre 0-3.  
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3.4.2.  Análise Morfológica dos neuromastos 
Os neuromastos são órgãos mecanorreceptores distribuídos na cabeça e no corpo 
(linha lateral), em manchas de células ciliadas mecanorreceptivas que permitem ao 
peixe a capacidade de orientação em relação a corrente de água (reotaxia) (COOMBS 
et al., 2001). Os neuromastos estao compostos por células sensoriais (hair cells, 
FIGURA 5a) que são constituídas por cinecílios ou quinecílios (feixe de cílios longos) e 
de estereocílios (projeções mais curtas) (FIGURA 5 b,c). Alterações destas estruturas 
mecanorreceptoras servem como biomarcadores para avaliar os efeitos de 
xenobióticos no ambiente (FROEHLICHER et al., 2009).  
 
FIGURA  5.  Imagem de MEV do Neuromasto de Danio rerio (a) mostrando as hair cells (b),  quinecílio 
(k) e estereocílio (s). Esquema de um neuromasto (c). Modificado de 
www.zebrafish.cl/metazoan/images.php 
 
Para identificar as alterações na estrutura dos neuromastos, cinco larvas de 96hpf, 
foram fixadas em Karnovisky (paraformaldeído 2%, glutaraldeído 2,5% em tampão 
cacodilato 0,1M pH 7.2 a 4°C) por 2 h. Consecutivamente, as amostras foram lavadas 
com tampão cacodilato 0,1M (2X) e armazenadas em tubo graduado de 2ml, de fundo 
cônico com o tampão, até o processamento no Laboratório de Toxicologia Celular da 
UFPR.  
c 
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Posteriormente, foi realizada a desidratação do material em série crescente de 
etanol (50, 70, 80, 90% Merck®) por 15 min cada e tres banhos de etanol 100% por 15 
min cada banho. As amostras passaram, então, por ponto critico utilizando CO2 líquido 
no aparelho Balzers R® CPD–010, montadas em soportes de cobre, metalizadas com 
ouro (Balzers R® SCD–030) e observadas no Microscópio Eletrônico de Varredura 
JEOL JSM – 6360LV do Centro de Microscopia da UFPR (CME-UFPR). 
Foram realizadas observações dos neuromastos da região cefálica, a fim de 
identificar alterações na microestrutura da superfície corporal. As imagens de MEV 
foram capturadas digitalmente e analisadas pelo software Adobe Photoshop CS6® pela 
ferramenta de medição, para determinar os diâmetros da superficie das estruturas.  
 
3.4.3.  Localização ultraestrutural de AgNP em larvas de Rhamdia quelen 
Dois indivíduos de cada tratamento expostos durante 96 hpf e coletados de acordo 
com o item 3.4.2., foram tratados para visualizar ultraestruturalmente a localização de 
nanopartículas de prata por meio de Microscopia Eletrônica de Transmissão (MET). No 
Laboratório de Toxicologia Celular as amostras foram pós-fixadas em tetróxido de 
ósmio (OsO4 1% , Cacodilato de sódio 0.1M, NaCl 50mM, CaCl2 5mM - pH 7,8  no 
escuro) por uma hora. O ósmio foi removido com lavagens de tampão cacodilato 0,1M 
(4X). Acetato de uranila 1% foi utilizado para precontrastar por 1h a 4º C, 
posteriormente foram realizadas lavagens consecutivas de tampão cacodilato (4X).  
Consecutivamente, foi realizada a desidratação em série alcoólica crescente de 
etanol (50, 70, 90, 100%) e posteriormente a substituição do etanol 100% por óxido de 
propileno (OP) (2-5 min). Depois, foi realizada a infiltração da resina no material com 
Epon-812® ( Mistura I: OP/Epon 2:1 - 2h;  Mistura II: OP/Epon 1:1 - 2h;  Mistura III: 
OP/Epon 1: 2 - 2h). Finalmente as amostras foram deixadas em Epon puro sob vácuo 
overnight para que se completasse a infiltração e houvesse a retirada de bolhas da 
resina.  A polimerização foi realizada em estufa a 60ºC, por 72 horas. 
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Os cortes ultra-finos (60-80 nm) foram contrastados com acetato de uranila 2% (20 
min) e citrato alcalino de Pb (5 min) e observados  no microscópio eletrônico de 
transmissão JEOL 1200EX II do Centro de Microscopia da UFPR (CME-UFPR). 
 
3.4.4. Determinação Química de Prata por Espectrofotometria de Absorção 
Atômica de Chama (FAAS) 
 
Para a análise química de prata (Ag) foram coletados pools de larvas de minimo 0,5 
mg por tratamento, correspondentes a cada tempo avaliado (24, 48, 72 e 96 hpf) e 
armazenadas a -80º C até o processamento na Universidade Estadual de Ponta 
Grossa no Setor de Ciências Exatas e Naturais.  
As amostras foram descongeladas a temperatura ambiente e digeridas em dois ml 
da solução concentrada de HNO3 (grau AR; Fisher Scientific®). Depois foram 
colocadas em um digestor Friedrich TE-128/6 Tecnal ® a 200o C, por duas horas. Após 
o arrefecimento, extratos foram filtrados em filtros Whatman quantitativos (No. 540) e 
transferidos para frascos de fundo redondo de 25 ml, lavados com água Milli-Q 
deionizada e aferido.  
Posteriormente as amostras foram analisadas em Espectrômetro de Absorção 
Atômica de Chama (FAAS) Varian® modelo 240FS, ligado ao Sistema de preparação 
de amostras (SPS3) e um sistema de bomba de indução (SIPS). Os padrões de 
calibração contendo 1 ppm, 0,75ppm, 0,50ppm 0,25ppm e foram feitos a partir de uma 
solução-mãe (1000 ppm ou μg.mL-1) de prata SpecSol®. As concetrações são 
expresadaas em μg.mL-1. 
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3.5. Análises estatístico dos dados 
 
Os valores da eclosão e sobrevivência foram apresentados como média±desvio 
padrão. Deformidades foram representadas em frequência e o índice de deformidades 
em valor para cada categoria por tratamento.  As taxas de eclosão e de sobrevivência 
foram analisadas com ANOVA de duas vias após a confirmação da normalidade e 
homogeneidade das variâncias dos resíduos. As análises de deformidades foram 
realizadas com ANOVA de uma via considerando os tempos como réplicas. Testes 
post-hoc de Dunnett e/ou Tukey foram utilizados para análises das diferenças com o 
controle e em comparações múltiplas, respectivamente. As análises foram realizadas 
utilizando o Software R, e assumindo um valor de p <0,05 para significância estatística. 
 
 
4. RESULTADOS 
 
4.1. Caracterização das Nanopartículas de Prata (AgNP) 
 
A caracterização das nanopartículas de prata (AgNP) da prata comerciais 
(Sigma–Aldrich, Ref. 576832-5G) foi realizada por imagens capturadas em MET 
(FIGURA 6a).  A análise de partículas pelo programa Image J® permitiu a medição das 
AgNP demonstrando que estas apresentam tamanhos de distribuição de 5-19nm, 
sendo que a maioria delas está no intervalo de 5-12 nm (FIGURA 6). A área de 
superfície das nanopartículas individuais (FIGURA 6a) foi medida e variava entre 
41.388-315,2 nm2 com a maioria das nanopartículas dentro do intervalo de 40-168 nm2 
(FIGURA 6B). 
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FIGURA  6. Caracterização das nanopartículas de prata (AgNP) usando microscopia eletrônica de 
transmissão (MET)(a). (A) Histograma de distribuição de tamanho das AgNP mostrando tamanho médio 
de 7.83 ± 2.21 nm e (B) Área de superfície entre 41.388-315.2 nm
2
.  
 
 
Ao realizar a análise das suspensões utilizadas na exposição dos testes de 
toxicidade, foram registradas partículas de mais de 100 nanômetros de diâmetro (d.nm) 
para as três concentrações (FIGURA 7) caracterizando estas como agregados de 
AgNP.  Na suspensão de concentração nominal de  0,03 μg.mL-1 foi registrado 64% 
das partículas com tamanho médio de 629,4 d.nm, no entanto, só 17,1% registrou 
tamanhos de nanopartículas (<100nm) (FIGURA 7A) podendo estar disponíveis na 
suspensão. 
 A suspensão com concentração nominal de 0,3 μg.mL-1 apresentou três picos 
de partículas, sendo que 60,7% das partículas com tamanhos médios de  720 nm e  
23,7% tamahos maiores de 1000 nm, assim,  só 15.4% encontra-se em tamanho de 
nanopartículas (FIGURA 7B). Na suspensão de concentração nominal de 3 μg.mL-1 
foram registradas poucas nanopartículas (6%) sendo que a maioria apresentam 
tamanhos maiores de 100nm (32%) (FIGURA 7C).  
 
A. B. 
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FIGURA  7. Histograma de distribuição de tamanho da nanopartículas de prata em concentração nominal 
de (A). 0,03 µg.ml
-1
, (B). 0,3 µg.ml
-1
 e (C).3 µg.ml
-1
. 
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Nas suspensões preparadas para os testes de toxicidade, tambem foi medida a 
magnitude do potencial zeta, que indica as condições de estabilidade da suspensão. 
Devido à repleção entre as partículas se diminui a tendecia de agrupação. Se as 
partículas apresentam um potencial zeta elevado (>30), seja ele positivo ou negativo, 
elas vão se repelir, garantindo assim a estabilidade da suspensão. As três suspensões 
de AgNP analisadas registraram valor de potencial zeta menor de 30 (-10,8, -12,4 e -
15,4; respectivamente), indicando que as partículas nas suspensões têm tendência de 
agruparem-se. 
 
 
4.2. Determinação química de prata nas larvas 
 
A concentração de prata (Ag) registrada em larvas apresentou um padrão 
diferente nas três concentrações nominais avaliadas, sendo no controle não detectável 
(FIGURA 8). Na concentração nominal menor (0,03 μg.mL-1) e na maior (3 μg.mL-1) não 
se observa uma relação tempo dependente de Ag nas larvas como ocorreu na 
concentração intermediária (0,3 μg.mL-1) (FIGURA 8).  
Nesta concentração foi observada uma concentração de Ag diretamente 
proporcional ao tempo de exposição, no entanto, às 96hpf foi registrado o maior valor 
de Ag (0,0035 μg.mL-1) de todos os tratamentos e os tempos de exposição, contudo, 
este valor é 100 vezes inferior ao da concentração inicial de exposição (0,3 μg.mL-1). 
Na maior concentração avaliada foi registrado o incremento de Ag nas larvas a partir 
das 48hpf, não obstante ao tempo foi registrada uma ligeira diminuição (FIGURA 8). 
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FIGURA  8. Determinação das concentrações de prata em larvas de Rhamdia quelen após exposição 
aos agregados de nanopartículas de prata (AgNP). 
 
A toxicidade de cada concentração de AgNP foi avaliada para entender as 
relações de concentração-tempo-efeito, em larvas de Rhamdia quelen expostos desde 
estádios embrionario a partir de critérios como são a taxa de eclosão, taxa de 
sobrevivência das larvas e alterações nas deformidades morfológicas e ultraestruturas. 
 
4.3. Taxa de eclosão 
 
Após 24 hpf foi avaliada a taxa de eclosão de cada tratamento e observado o 
efeito negativo ocasionado pela exposição aos agregados de nanopartículas de prata. 
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Foi registrado um decrescimo em média de 54% na eclosão dos embriões expostos em 
diferentes concentrações (FIGURA 9). Na concentração menor e na intermediária 
observam-se valores em torno de 53% na taxa de eclosão (0,03 μg.mL-1: n=32, 53%; 
0,3 μg.mL-1: n=32, 54%), no entanto na maior concentração houve menor taxa de 
eclosão (3 μg.mL-1: n=29, 48%). Diferenças estatísticas foram observadas em todos os 
tratamentos em relação ao controle, mas não entre as concentrações testadas 
(FIGURA 9).  
   
 
 
FIGURA  9. Taxa de eclosão após 24hpf de incubação em 24º C de embriões de Rhamdia quelen 
expostos aos agregados de nanopartículas de prata. Os asteriscos representam tratamentos com 
diferenças estatisticamente significativas (p<0.05). 
 
4.4. Taxa de sobrevivência 
 
A taxa de sobrevivência mostrou diferença significativa entre todos os tratamentos e 
tempos de exposição quando comparados com o grupo controle evidenciando o efeito 
do xenobiótico exposto em larvas em todos os tempos testados (FIGURA 10).  Os 
agregados de AgNP causam na taxa de sobrevivência uma diminuição dependente do 
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tempo, no entanto, se observam algumas diferenças entre as concentrações testadas 
dentro do mesmo tempo de exposição (FIGURA 10). Assim, a taxa de sobrevivência 
tem uma tendecia inversamente proporcional ao tempo de exposição nas concetrações 
de AgNP. 
 
 
FIGURA  10. Taxa de sobrevivência de larvas de Rhamdia quelen após exposição aos agregados de 
nanopartículas de prata em diferentes tempos. As letras e asteriscos representam diferenças 
estatisticamente significativas (p <0.05). 
 
 
Para todas as concentrações avaliadas foi registrado um padrão semelhante e a 
sobrevivência diminuiu progressivamente ao longo do tempo, com valores 
significativamente menores registrados em 96hpf. No entanto, às 96 hpf, em 
concentrações extremas (0,03 e 3 μg.mL-1) a sobrevivência diminui mais quando 
comparadas com a concentração intermediária (0,3 μg.mL-1) (FIGURA 10).  
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4.5. Deformidades Morfológicas 
 
Ao analisar as deformidades larvais após exposição às AgNP foram observadas 
alterações no desenvolvimento ao longo do tempo de exposição. As deformidades 
encontradas foram agrupadas em quatro categorias como descritas na TABELA 4.  
 
TABELA 4. Categorias de deformidades observadas em larvas de Rhamdia quelen após exposição aos 
agregados de AgNP. 
Categoria Descrição 
Exemplos de deformidades 
observadas 
Axial 
 
Crescimento do esqueleto 
atrofiado (4), enrolamento 
da cauda (4), coluna 
vertebral apresentando 
cifose ou lordose (4). 
 
Nadadeiras 
Nadadeiras atrofiadas 
danificadas (2) e/ou 
apresentando lesão na 
estrutura (1). 
 
 
 
Cefálica 
Deformidades faciais (3), 
ausência de olhos (4), 
edema ocular (4), 
deformidades na estrutura 
bucal (4). 
 
Tórax/ 
Abdômen 
Distensão e/ou atrofia 
corporal (2), edema 
cardíaco (4). 
 
 
 
*Numeros entre parênteses representam o valor assigando ao grau de severidade para o IDM. 
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De forma geral, foi evidente o aparecimento de deformidades com o aumento da 
concentração (FIGURA 11). As deformidades começam a aparecer a partir das 24 hpf 
e as deformidades axiais foram as mais frequentes, sendo encontradas tanto no 
controle como nos tratamentos avaliados (FIGURA 11).  
 
 
 
FIGURA  11. Frequência de deformidades em larvas de Rhamdia quelen após exposição aos  agregados 
de nanopartículas de prata em diferentes tempos. (A). Deformidades Axiais, (B). Deformidades 
Nadadeiras, (C). Deformidades Cefálicas, (D). Deformidades de Tórax/ Abdômen. Letras representam 
diferenças estatisticamente significativas (p <0.05). 
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As deformidades de nadadeiras, cefálica e torax/abdômen se apresentaram em 
baixas frequências, sendo que a ocorrência mais rara foi na categoria de nadadeiras. 
No entanto, foi registrada a sua ocorrência nas três concentrações. As deformidades 
cefálicas e de tórax/abdômen foram reportadas a partir das 72hpf sendo que a maior 
ocorrência foi às 96hpf (FIGURA 11). 
Analisando as deformidades axiais foram observadas diferenças estatísticas para 
todas as concentrações, entretanto não houve diferença entre o controle e a 
concentração mais baixa (0,03 µg.mL-1). Foi observado que na concentração 
intermediária e na maior, a frequência de deformidades teve um aumento de até três 
vezes em relação à menor concentração, durante os tempos avaliados (FIGURA 12).  
O fator de importância das deformidades foi avaliado pelo índice de deformidades 
em cada concentração e tempo de exposição. A exposição aos agregados de 
nanopartículas de prata mostrou um efeito dependente do tempo de exposição, quanto 
maior o tempo maior foi o índice de deformidades após 96 hpf de exposição em todos 
os tratamentos (FIGURA 12). As concentrações extremas (0,03 e 3 μg.mL-1) 
apresentaram um padrão semelhante no índice de deformidade (diretamente 
proporcional ao tempo), enquanto na concentração intermediária (0.3 μg.mL-1) este 
padrão foi diferente, pois os valores de importância das deformidades diminuíram com 
o tempo, no entanto às 96hpf foi observado um drástico aumento nas deformidades 
larvais (FIGURA 12). 
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FIGURA  12. Índice de deformidade de larvas de Rhamdia quelen após exposição a nanopartículas de 
prata em diferentes tempos. Letras representam diferenças estatisticamente significativas (p <0.05). 
 
4.6.  Relação Concentração-tempo-efeito 
 
Os diagramas de dispersão apresentados na FIGURA 13 mostram a relação 
entre o tempo de exposição e a concentração com o índice de deformidades (FIGURA 
13A) e a concentração de Ag das larvas (FIGURA 13B). As diferenças no índice de 
deformidades foram determinadas pelo tempo (p<0.05) (FIGURA 13A). Entretanto, a 
concentração de Ag dependeu diretamente da concentração usada na exposição 
(p<0.05) (FIGURA 13B), embora fosse observado que o tempo também afeta a 
concentração da Ag, não foi estatisticamente significativa (FIGURA 13B). 
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FIGURA  13. Dispersão em 3D para a concentração e tempo de exposição versus (A) índice de 
deformidades e (B) Concentração de prata (Ag) em larvas de Rhamdia quelen após exposição à 
nanopartículas de prata. 
 
 
4.7. Localização ultraestrutural de AgNP em larvas de Rhamdia quelen 
 
Foram analisadas as eletromicrografias obtidas em microscopia eletrônica de 
transmissão (MET) de larvas após 96 horas de exposição. Foram observadas AgNP 
dentro das ultraestruturas celulares nas três concentrações avaliadas (FIGURA 14). As 
nanopartículas de prata estão depositadas em fibras musculares (FIGURA 14A), de 
forma isolada no citosol de células epiteliais (FIGURA 14B), próximo ao núcleo de 
células epiteliais (FIGURA 14C) e dentro de vesículas de células epiteliais (FIGURA 
14D).  
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FIGURA  14.  Localização ultraestrutural de AgNP em larvas de Rhamdia quelen após 96 horas de 
exposição. AgNP (setas) em (A) fibras musculares, (B) no citosol de células epiteliais, (C) próximas do 
núcleo de células epiteliais e (D) em vesículas de células epiteliais. (n) Núcleo, (s) sarcômeros, (ce) 
células epiteliais. 
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4.8. Alterações morfológicas dos neuromastos  
 
Através de microscopia eletrônica de varredura (MEV) alterações morfológicas 
foram evidentes nos órgãos mecanorreceptores. A presença e distribuição dos 
neuromastos foram mais visíveis na região cefálica das larvas avaliadas após 96 hpf 
(FIGURA 15A-C, E). Morfologicamente são estruturas circulares discretas conformados 
por células ciliadas, tornando-se ligeiramente salientes com projeções simples 
alongadas (quinecílios) e projeções curtas (estereocílios) alinhadas na região central 
(FIGURA 15D).  
  De forma geral, os indivíduos expostos aos agregados de AgNP mostraram 
visivelmente uma maior presença de produção de muco, quando comparado com o 
controle (FIGURA 15 A,G), sendo este mais evidente na concentração mais baixa (0,03 
μg.mL-1) (FIGURA 15F). Morfologicamente, os neuromastos de organismos expostos a 
menor concentração de AgNP mostraram claramente alterações nos prolongamentos 
de quinecílios e aglomeração dos mesmos (FIGURA 15 F,G), alterando a sua estrutura 
funcional. 
Em indivíduos expostos a concentração intermediária (0,3 μg.mL-1) também 
foram observadas alterações morfológicas em neuromastos (FIGURA 15H-J). Foi 
observada a ocorrência de agrupamentos de células formando estruturas esféricas nos 
neuromastos (FIGURA 15J) e uma redução visível dos quinecílios (FIGURA 15H-J). No 
tratamento de 3 μg.mL-1 ocorreu a atrofia da quinecílios e redução visível no número 
destes comparado com o grupo de controle, também foi observado o agrupamento 
celular e diminuição do diâmetro da base dos neuromastos (<40μm) (FIGURA 15K-M). 
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FIGURA  15. Microscopia eletrônica de varredura das alterações morfológicas dos neuromastos em 
larvas de Rhamdia quelen de 96 hpf após exposição a agregados de nanopartículas de prata. (A-D) 
Controle; (E-G) 0,03 μg.mL
-1
; (H-J) 0,3 µg.mL-1; (K-N)  3 μg.mL
-1
. (bf) cavidade bucofaringea (fenda 
oral), (e) olho, (f) nadadeira, (n) narina, (op)  opérculo, (y) vitelo, setas brancas: neuromastos, (*) : 
barbilhões. Escala: A= 500 µm; B= 100 µm; C= 50 µm; D=5 µm; E=100 µm; F-M= 10 µm 
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5. DISCUSSÂO 
 
Os resultados apresentados neste trabalho mostram que as implicações ecológicas 
deste estudo estão claramente relacionadas com a disponibilidade das AgNP para a 
biota. Os ambientes aquáticos naturais são de composição altamente complexa o que 
pode, dependendo das condições físico-químicas, afetar diferentemente o 
comportamento das AgNP (FABREGA et al., 2011). Isto está relacionado com 
variações de  pH e força iônica, bem como as concentrações de macromoléculas 
orgânicas naturais que terminam por afetar a disponibilidade das AgNP, gerando 
agregados aos quais os organismos encontram-se realmente expostos.  
Com os resultados deste estudo foram demostradas, pela primeira vez, fortes 
evidências de que os agregados de AgNP apresentam efeitos tóxicos em larvas de 
peixes neotropicais como o jundiá (Ramdia quelen), afetando a sobrevivência e a 
morfologia larval. Além disso, o estudo demonstrou que a concentração de Ag em 
larvas está diretamente relacionada à concentração nominal de exposição, assim como 
as alterações morfológicas (deformidades) estão relacionadas ao tempo de exposição.  
A fim de assegurar comparações com outros estudos realizados em 
nanotoxicologia, foi essencial a caracterização não só das AgNP utilizadas, mas 
também das suspensões utilizadas para os testes, determinando se a exposição era de 
fato às nanopartículas ou aos agregados. Este tipo de cuidado possibilitou definir, ou 
discutir, o modo de ação das AgNP em suspensão e entender as questões referentes 
ao risco de exposição para os organismos expostos. A dificuldade em discutir os 
resultados com dados publicados em literatura cientifica se relaciona com a ausência 
deste tipo de análise, demonstrando assim, que uma caracterização minuciosa das 
partículas antes do desenvolvimento do experimento é determinante na interpretação e 
discussão dos resultados obtidos.  
Ao analisar o tamanho das AgNP nas suspensões utilizadas nas exposições foi 
observada uma disponibilidade de nanopartículas diferenciada nas concentrações 
testadas, sendo que a maior concentração apresentou pouca quantidade de AgNP 
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quando comparada com as outras concentrações. Esta disponibilidade diferencial está 
relacionada com a toxicidade encontrada e a concentração de prata nas larvas onde foi 
maior na concentração intermediária às 96 hpf. No entanto, na menor concentração foi 
observada uma baixa concentração de Ag nas larvas a pesar de ter uma maior 
disponibilidade de nanopartículas na suspesão. Este padrão pode ser explicado pela 
maior produção de muco observada nesta concentração, que estaria atuando como 
uma barreira física de proteção das larvas corroborada pelas as imagens de MEV. 
Entretanto, na maior concentração a quantidade de Ag determinada nas larvas foi 
menor quando comparada com a concentração intermediária, embora tenha 
apresentado níveis superiores quando comparada com os indivíduos expostos à 
concentração mais baixa.  
Os resultados permitem inferir o efeito tóxico foi maior na sobrevivência nas 
concentrações de 0,03 e 3 µg.mL-1. Este resultado pode ser explicado pelo aumento da 
agregação das AgNP interferindo com a disponibilidade da prata na maior 
concentração (BAR-ILAN et al., 2009) e o efeito protetor do muco na menor 
concentração. O incremento nos agregados de AgNP pode levar a um aumento de 
toxicidade pela obstrução da troca de gases na membrana (LEE et al., 2007) gerando, 
em consequência, hipóxia interna o que ocasiona danos celulares (BILBERG et al., 
2010) e consequentemente afeta a sobrevivência larval.  
Assim, o aumento na concentração de Ag nas larvas expostas observada na 
concentração intermediária (0,3 µg.mL-1),, possa ser explicado pela maior 
disponibilidade de AgNP nas condições avaliadas, o que permitiria a entrada ativa das 
mesmas. Desta forma, as nanopartículas pequenas, que conseguriam entrar nas 
larvas, se tornam mais tóxicas devido à sua maior área de superfície específica, o que 
leva a uma maior biodisponibilidade (ADAMS et al., 2006).  
Concluindo, verificamos que a biodisponibilidade é um fator determinante na 
toxicidade de AgNP para as larvas de R. quelen, e que algumas características destas 
partículas são importantes na interpretação dos resultados como a formação de 
agregados por exemplo. Portanto, caracterizar minuciosamente as nanopartículas 
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antes de aplicar qualquer desenho experimental torna-se essencial para a adequada 
discussão dos resultados.  
A taxa de sobrevivência das larvas de R. quelen diminuiu em função do tempo de 
exposição, atingindo cerca de 70% de mortalidade em 96hpf. De acordo com Wang e 
colaboradores (2010), na espécie Danio rerio a bioacumulação de  AgNP e os efeitos 
sobre a sobrevivência estão relacionados com a perda da integridade da membrana 
celular. Se comparado com outras espécies de peixes (LEE et al., 2007; WANG et al., 
2010; LABAN et al., 2010; WU et al., 2010), R. quelen é mais sensível em relação ao 
tempo de exposição  quando expostos à agregados de AgNP.  
Nessa espécie, a frequência e o grau de importância das deformidades já foram 
representativos a partir da exposição por 24 hpf, sendo que as mais comuns são as 
encontradas na coluna vertebral e na área cefálica. Isso que reforça a hipótese de 
perturbação neurotóxica e comportamental relacionada à exposição às AgNP, como 
descrito por Powers e colaboradores (2011).  A deposição e acúmulo de AgNP em 
núcleos de células do sistema nervoso já foi relatados por outros autores (ASHARANI 
et al., 2008). Tal fato poderia levar à interrupção de processos neurológicos com graves 
consequências para a sobrevivência dos indivíduos e possivelmente para a 
manutenção da população nos ambientes naturais (FABREGA et al., 2011; GRIFFITT 
et al., 2008), já que estes danos são encontrados nos estádios iniciais do 
desenvolvimento. 
Organismos com deformidades adquiridas durante o desenvolvimento podem ter 
seu desempenho comprometido quando alevinos ou mesmo na vida adulta podendo 
interferir negativamente com a sobrevivência destes indivíduos. Alterações encontradas 
nos neuromastos de R. quelen podem afetar a sua reotaxia. Isto os torna susceptíveis 
a predadores e afeta também as funções mecanorreceptoras que servem de 
compensação devido ao sistema visual limitado ou pouco desenvolvido 
(FROEHLICHER et al., 2009). Tais aspectos são essenciais para a procura de alimento 
considerando que a espécie apresenta hábitos forrageiros principalmente noturnos e se 
alimenta de presas bentônicas (BALDISERTTO e RADÜNZ- NETO, 2010).  
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Estudos prévios demonstraram que o sistema sensorial dos peixes é um alvo em 
potencial para os metais tóxicos, sendo reportadas alterações do sistema da linha 
lateral, neuromastos, células ciliadas, epitélio olfatório e dérmico, assim como efeitos 
sub-letais do sistema nervoso sensorial em peixes em várias espécies como: o 
paulistinha (Danio rerio), a truta arco-íris (Oncorhynchus mykiss) e o salmão 
(Oncorhynchus tshawytscha) (OWENS et al., 2008, HANSEN et al., 1999, 
FROEHLICHER et al., 2009) e em peixes neotropicais como o Trichomycterus 
brasiliensis (OLIVEIRA RIBEIRO et al., 1995). 
As modificações nos neuromastos observadas afetaram principalmente a 
integridade dos quinecílios e esterocílios, os quais são estruturas essenciais para a 
função mecanorreceptora. Assim, estas alterações morfológicas afetam o sistema 
mecanorreceptor em peixes afetando negativamente o comportamento (SCHULZ e 
LEUCHTENBERGER, 2006; FROEHLICHER et al., 2009). Os possíveis efeitos 
associados a estas lesões estão relacionados com o desempenho da prevenção 
individual contra possíveis predadores, ou mesmo na busca pelo alimento, o que 
certamente comprometeria a manutenção da população. Portanto, a avaliação destas 
estruturas-chave no comportamento, desta espécie e de outros teleósteos é um 
indicativo de que este tipo de estudo pode ser determinante na avaliação dos riscos de 
exposição para a espécie a xenobióticos.  
Como discutido anteriormente, o aumento da secreção de muco na superfície 
epitelial observado após a exposição a agregados de nanopartículas de prata pode ser 
uma resposta local do epitélio na imobilização ou neutralização de agentes químicos 
estressores, protegendo os neuromastos como relatado para outras estruturas de 
peixes como as brânquias (SANDERSON et al., 1996; TAO et al., 1999; BILBERG et 
al., 2010). A produção de muco na superfície epitelial de organismos aquáticos é uma 
resposta comum a irritantes químicos, mas uma secreção de muco poderia também 
bloquear fisicamente a hidrodinâmica e propriedades biomecânicas dos neuromastos.  
Por tanto, os dados deste estudo mostram que as larvas da espécie de peixe 
neotropical jundiá (Rhamdia quelen) são sensíveis à exposição à nanopartículas de 
prata em agregados. Além disso, são um bom bioindicador de efeitos de poluentes em 
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ecossistemas aquáticos devido à sensibilidade da avaliação toxicológica e as possíveis 
consequências que poderiam prejudicar níveis mais elevados de organização biológica 
como população e/ou a comunidade de ictiofauna. 
 
 
6. CONCLUSÕES 
 
 Os agregados de AgNP apresentam potencial tóxico para larvas do jundiá 
(Rhamdia quelen). 
 A exposição diminuiu a sobrevivência e aumentou a ocorrência de 
deformidades.  
 A toxicidade dos agregados de AgNP é mais dependente do tempo de 
exposição do que a concentração do poluente. 
 Os efeitos tóxicos levam a uma maior frequência de deformidades com o 
decorrer do tempo de exposição.  
 Os agregados de AgNP afetam a estrutura do neuromasto o que pode 
comprometer a funcionalidade mecanorreceptora destas estruturas 
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RESUMO 
 
A modelagem ecologica tem sido gradualmente mais usada por ecotoxicologistas, 
incrementado seu uso para entender os efeitos de poluentes e para simulá-los nas analises de 
risco ambiental. Este trabalho avaliou os efeitos da exposição a substâncias tóxicas, através do 
desenvolvimento de um modelo para avaliar a dinâmica populacional de jundiá (Rhamdia 
quelen) quando expostos aos poluentes durante as fases inicias do ciclo de vida. Foi proposto 
um modelo de população baseado no indivíduo (IBM). A partir deste modelo foi avaliado o 
efeito do poluente na taxa de crescimento populacional a partir de dados observados e 
previstos em estudos de biologia e ecologia da espécie. Fêmeas foram usadas para este 
modelo e foi assumida uma modelagem estocástica. Este modelo pode ser aplicado para 
avaliação de pesquisas relacionadas com a sobrevivência das larvas recorrente da exposição a 
poluentes ambientais. Essas simulações nos permitiram determinar o risco ambiental do uso de 
poluentes ao nível da população. 
 
Palavras-chave: Modelo baseado em Individuo (IBM), modelagem estocástica, Jundiá. 
 
 
 
ABSTRACT 
 
The ecological modeling has been used by more gradually ecotoxicologists, increased its use to 
understand the effects of pollutants and to simulate them in the analysis of environmental risk. 
This study evaluated the effects of exposure to toxic substances, through the development of a 
model to assess the population dynamics of catfish (Rhamdia quelen) when exposed to 
pollutants during the early stages of the life cycle. A model proposed it is based on the individual 
population (IBM). From this model we evaluated the effect of the pollutant in the population 
growth rate from data observed and predicted in studies of biology and ecology of the species. 
Females were used for this model and assume a stochastic modeling. This model can be 
applied to assessment of research-related larval survival of recurrent exposure to environmental 
pollutants. These simulations allow us to determine the environmental risk from the use of 
pollutants at the population level.  
 
Keywords: Individual-based  model (IBM), Stochastic modeling , Silver catfish 
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1. INTRODUCTION 
 
Ecotoxicology is a multidisciplinary science that combines disciplines as chemistry, 
biochemistry, toxicology, pharmacology, physics and ecology. One of the objectives of 
this discipline is to predict population-level effects of contaminant exposure based on 
individual responses (DEVILLERS, 2009). Aquatic organisms are exposed to fluctuating 
concentrations or sequential pulses of contaminants that can affect the survival, 
proliferation and stability of a population, therefore there is a need to predict and 
simulate possible effects resulting from pollutants exposure.  
To achieve this aim, the mathematical modeling is being increasingly used by 
ecotoxicologists to understand the effects of pollutants and to simulate them in the 
frame of predictive hazard. There is plenty of literature describing experimental and 
observational toxicity tests that address individual assessment endpoints, however, 
toxicity impacts at the population level may not correlate with individual toxicity 
responses (FERSON et al., 1996). Consequently, recent research addresses effects of 
toxicity at the population-level (GLEDHILL and VAN KIRK, 2011). 
Fishes are widely used as model organisms in ecotoxicology (BRAUNBECK  et al., 
2008; NORRGREN, 2012) and neotropical species as silver catfish (Rhamdia quelen) 
has been evaluated for different environmental pollutants (KREUTZ et al., 2010, 2011; 
BECKER et al., 2009; CERICATO et al., 2009; KOCHHANN et al., 2009; GHISI et al., 
2010; PAMPLONA et al., 2011).  It is a South american native fish which a wide range 
of studies of biology, ecology, reproductive physiology, larval and embryonic 
development and growing have been done (GHIRALDELLI et al., 2007; GOMES et al., 
2000; CARNEIRO et al., 2003; LOPES et al., 2001, RODRIGUES-GALDINO et al., 
2010). 
The aim of this work was the develop of a mathematical model to assess the 
population dynamics of Rhamdia quelen when exposed to toxics through early 
development and larval stages. Exposure to toxic substances in the course of these 
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stages can primarily affect the survival but also harm the stability of the population 
because it will cause injuries to fish fry and will not contribute for future generations. 
 
2. MODEL DEVELOPMENT 
 
We propose an Individual Based Model (IMB) for the dynamics of Rhamdia quelen 
population when exposed to toxics. The individuals and their age are explicitly modeled 
and we do not assume any spatial restriction. We followed the population model 
described by GLEDHILL and VAN KIRK (2011), where eggs, fry, and each age adult 
are modeled (FIGURE 16), however, we assume stochastic events instead of 
deterministic equations. 
 
FIGURE  16. Stochastic model for population dynamic of Rhamdia quelen. 
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The events imposed to the population depend on the stage of each individual: 
 Embryo- Larval: 
Each embryo has a survival probability of 
  
     
 , 
where   
  is a natural embryo survival due naturals factors and    
   is the larval survival 
rate due pollutants exposure. If      
    
   , there is no selective pressure on the 
embryonic stage, and all individuals will develop to the larval stage. As the survival rates 
decrease the influence of these rates may be crucial to the maintenance of the 
population.  
 
 
 Fry-Juvenile: 
On the stage from Fry to Juvenile  it was calculated the survival for interspecific 
competition ( F
cS ), as proposed by GLEDHILL and VAN KIRK (2011): 
2/
,
1 K
S
a
an
S
S b
l
bF
c 

  
where, Sb is the maximum  survival rate for interespecific competition; K is a carrying 
capacity (this is divided by two because only female are modeled) and nt is number of 
larvae at time t. 
 
 Adult 
From one to eighteen years old the individuals can die due to natural factors and 
has life reproductive (GOMES et al. 2000). We assume a constant annual mortality 
rate   
 , which means that each individual has probability of    
      
  , to survive. 
Those individuals, who survive, can then leave descendants. The fecundity of 
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individuals depends on their weight (and consequently also depends on the age). In 
order to include this feature in the model, adults are separated into classes of age with 
annual interval. According to OLAYA-NIETO and colleagues (2010), the number of eggs 
a female can produce is described as: 
73.0
*86.564 ii WF  , 
where Wi  is a female weight at the age i. The correlation between weight and age can 
be described following Beverton-Holt model (BENADUCE et al, 2006): 
i
i
i
W
rW
W


1
1 , 
where r is the rate of weight increase per year and  is a constant of growth inhibition. 
 The number of embryos generated by the population of adult is: 



ax
i
A
ii
E nFfn
Im
12
1
, 
Where      is the maximum reproductive age    
  is the number of adults at  the 
age i and   is the fecundity. The term ½ appears because we only modeled female in 
the population and it is assumed 1:1 natural sex ratio (OLAYA-NIETO et al., 2010)  
 
  In TABLE 5 are summarize all parameters involved in the model. Most of them 
were found in the literature, except for    (maximum fry survival rate) and   
  (larval 
survival rate due to polluting). We present our results as function of these two 
parameters. 
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TABLE 5. Parameters of scientific literature used for modeling of a dynamic population of Rhamdia 
quelen 
Parameter 
Short description Estimative 
parameter 
Data class Reference 
  
  Natural embryo survival rate 0.9 Experimental 
LOPEZ-
BARRERA et al., 
submitted 
  
  
Larval survival rate due to 
polluting 
 
* 
 
    
Maximum fry survival rate 
due to competition 
* 
 
 K Carrying capacity 75 fish/m3  Aquaculture 
POUEY et al., 
2011  
  
  Natural Adult mortality rate 0.35 per year Field-Modeling 
GUBIANI et al, 
2012  
r 
Rate of weight increase per 
year 
1.5 
Modeling 
BENADUCE et 
al, 2006  
 Constant of growth inhibition 0.17 
Modeling 
BENADUCE et 
al, 2006  
   Weight at one year old 60 g 
Modeling 
BENADUCE et 
al, 2006  
Imax Maximal reproduction age 
18 years 
Modeling 
BENADUCE et 
al, 2006  
f 
Fecundity  rate 
0.75  
Field 
SAMPAIO et al., 
2006  
*No parameter estimated. We present our results as function of these parameters 
 
 
3. RESULTS  
We studied the temporal dynamics of an adult population of silver catfish under 
different combinations of pressures imposed by point source pollution exposure,   
 , and 
maximum larval survival rate,   . For all simulations we started with 200 individuals as 
eggs and any adult. We tested different initial conditions and observed that our 
predictions did not change qualitatively.   
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We first investigated the average size of the population after a temporal transient 
(when the population achieves the convergent regime) for all combinations of    
  e Sb 
(FIGURE 17).  For each parameter combination we ran 10 simulation during 200 
generations and computed the average adult population for the last 100 generations.  
We have checked that 100 generations were enough to eliminate the transient. The 
proportion of the population size is represented by colors increased from black to red 
(FIGURE 17).  
 
FIGURE 17. Faces diagram of Rhamdia quelen population dynamic. The scale bar indicates the  
population size average. Black zone indicates extinction and red zone refers to the maximum observed 
average. Green zone indicates the parameters set where the population average is half of the maximum 
observed.     = fry survival rate,   
 = larvae survival rate due to polluting. Stars= points selected for 
assessed the temporal sensibility of population. Horizontal lines indicate   
  correspondent to 
experimental assay of silver nanoparticles (AgNP) exposure in different concentrations (0.03, 0.3, 3 
µg.ml
-1
).  
 
In absence of toxicity effects,   
   , the average of population can achieve its 
maximum for any fry survival rate (Sb) higher than approximately 0.05. As the pollutant 
exposure increases, this threshold increases (see red area in FIGURE 17). It is 
interesting to point out that, according to FIGURE 17, if fry survival rate is greater than 
approximately 0.2, any larval survival rate due to polluting greater than 0.2 does not 
seem affect the population. However this statement is not absolute, we have checked 
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that the mean effect of the pollutant is in the temporal transit (in the first years of 
simulations). The lower the survival rate due to polluting, the slower the population 
achieves its convergent regime (FIGURE 18) 
In order to understand the temporal sensibility of population dynamic of silver catfish 
we investigated the temporal evolution, during 200 years, for different combinations of 
fry survival rate and larval survival rate due to point source pollution.  An interesting 
pattern was found considering   
 = 0.04 and two values of Sb= {0.3, 0.8}. We observed 
that the convergent population sizes are not so different; nevertheless, the population 
convergence is reached in the first years for higher Sb, whereas it takes about 50 years 
for lower Sb value (FIGURE 18).  
 
FIGURE  18. Simulation of temporal variability of Rhamdia quelen population with different fry survival 
rate (    and larvae survival rate due to polluting (  
 ) for 200 years.  
 
We also analyzed first 50 years of simulation for two values of fry survival 
rate            , and three values of larval survival rate due to polluting   
  
                 (a total of six combinations). We noticed that the population is not so 
sensitive as the parameter combinations previously mentioned: all other combinations 
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reach the convergent population regime in few years. However, the pattern where more 
favorable conditions to growth (higher values of Sb and   
 ) achieve the convergent 
regime faster, is still observed. (FIGURE 19) 
 
 
FIGURE  19. Simulation of temporal variability of Rhamdia quelen population with different maximum 
larval survival rate (    and larvae survival rate due to polluting (  
 ) for 50 years. 
 
For model application we used data of larval survival due exposure to silver 
nanoparticles (AgNP) in three different concentrations (0.03, 0.3, 3 µg.ml-1) of 
experimental time of 96 hours pos fertilization (hpf). The larvae survival rate due to 
AgNP    
 ) was represented as horizontal lines in FIGURE 18 for each concentration 
assessed.  
Observed the trend of dynamic population when Sb is higher than 0.1 the 
convergent population regime is achieved in the three cases of AgNP exposure. These 
simulations show that the population dynamic is not affected by isolated exposure of 
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AgNP and the population can recover after punctual impact of pollutant in larval 
survival.  
Nevertheless, the data generated in this experiment does not differentiate 
between dead and deformed larvae and the larvae survival rate could be sub estimated. 
In future experiments, it is necessary to consider this differentiation and assume that 
abnormalities due to pollutant exposure cause dead and individuals could not contribute 
to the following generations. 
 
4. DISCUSSION 
 
Is important to assess toxicity mechanisms of pollutants interpret temporal 
simulations. In this model, the pollutants affect only larval survival, thus the population 
reach stability because each female can bring forth from 50 to 450 eggs per year in hers 
reproductive life. When the pollutants affect the endocrine regulation and have 
consequences in the reproductive fitness, this value of forth eggs will be low and the 
stability of population will be injured. 
Other patterns involved into population dynamics are connected with associated 
pollutants, which occurred on the aquatic system. Therefore, this model allows the 
assessment of the co exposition of pollutants in an early stage of development and in 
the larvae stage. The simulation of toxics effects on population level are evident and 
permit using the model to determinate the use of pollutants up taken indiscriminately 
into natural environmental. 
The evaluation results illustrate the usefulness of the proposed system in assessing 
the population dynamic risk in a long time scale. This model can be applied when 
assessing the larvae survival from environmental pollutants exposure. These 
simulations allows to determinate the hazard risk of use of pollutants in population level. 
These data are relevant for analyses of conservation projects and environmental impact 
analysis, because the duration time is important for fulfill the objectives in low cost but 
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considering the stability of species and durability of mitigation measure after pollutant 
exposure and permitting the conservation intervention validity.  
Some caveats should be taken into consideration regarding this model, because the 
model has a punctual exposure and it was not used environmental parameters that 
could affect the population size, as temperature or pH. Toxic effects in the other age 
classes that not larvae will be included into the model and will allow the identification of 
which silver catfish age class is more susceptive to pollutants exposure.  
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CAPITULO III                 
 
 
 
 
 
 
 
                                                                                                                        
Resposta integrada de biomarcadores em adultos de Rhamdia quelen 
expostos via oral à nanopartículas de prata em coexposição com 
Benzo(a)pireno  
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Cestari; C.A. Oliveira Ribeiro. Response of integrated biomarkers of silver catfish 
(Rhamdia quelen) exposed to nanosilver aggregates and Benzo(a)pyrene. Manuscrito a 
ser enviado à publicação para a revista Ecotoxicology and Environmental Safety. 
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RESUMO 
 
Os corpos de água são considerados receptores finais de várias substâncias tóxicas incluindo 
os poluentes emergentes. Recentemente estudos de nanotoxicologia em peixes têm 
aumentado, contudo pouco se sabe da toxicologia em peixes neotropicais. Este estudo avaliou 
os efeitos em adultos de jundiá (Rhamdia quelen) expostos às AgNP em coexposição com BaP  
examinando as respostas associadas  a (1) biotransformação de xenobióticos, (2)  estresse 
oxidativo, e (3) integridade do ADN.  Biomarcadores bioquímicos (AChE, GSH, GST, LPO, 
PCO, δ-Alad, METs), histopatológicos (Índice de Bernet, Contagem de Centro de Melano-
Macrófagos e de novos nefros) e genotóxicos (Ensaio cometa e Análise de Micronúcleos) 
foram avaliados em tecidos alvos. Determinações químicas de prata (Espectrofotometria de 
Absorção Atômica de Chama) e de Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs) em bile 
foram mensuradas. Os resultados deste estudo apoiam as hipóteses referentes às relações 
mecanicistas nas quais a coexposição de AgNP com BaP segue o mecanismo de Cavalo de 
Troia. As respostas observadas indicam que em exposição via oral sub-crônica (15 dias- 3 
doses) os mecanismos de desintoxicação foram ativados (GSH, GST, METs), no entanto, não 
se observam danos causados estresse oxidativo que comprometam as macromoléculas (PCO, 
LPO) nem no ADN (Ensaio Cometa e Análise de micronúcleos) e não foram alterados os 
processos metabólicos (AChE e δ-Alad). A análise histopatológica confirma uma resposta 
inflamatória generalizada após a exposição aos poluentes e uma resposta imune dos 
organismos pelos danos observados nos tecidos. 
 
 
 
 
Palavras-chave: Exposição oral, inflamação crônica, Depleção da Imunidade, Mecanismo de 
Cavalo de Tróia.  
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ABSTRACT 
 
 
The aquatic systems are considered final receivers of various substances including toxic 
pollutants. Recently toxicology studies in fish have increased, yet little is known of toxicology in 
neotropical fishes. This study evaluated the effects on adult silver catfish (Rhamdia quelen) 
exposed to AgNP in co-exposition with BaP examining the responses associated with (1) 
biotransformation of xenobiotics, (2) oxidative stress, and (3) integrity of DNA. Biochemical 
biomarkers (AChE, GSH, GST, LPO, CPO, δ-Alad, METs), histopathological (Index Bernet, 
Melano-Macrophage Centre and New nephrons) and genotoxic (Comet Assay and Analysis of 
Micronuclei) were evaluated in target tissues. Chemical determinations of ionic silver (Atomic 
Absorption Spectrometry Flame) and Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAHs) were measured 
in bile. The results of this study support the hypotheses regarding the mechanistic relationships 
in which the co-exposure to BaP and AgNP follows the Trojan Horse mechanism. The observed 
responses indicate that oral exposure in sub-chronic (15 day-3 doses) detoxification 
mechanisms were activated (GSH GST METs), however, not observed oxidative stress damage 
which could compromise the macromolecules (PCO LPO) or DNA (Comet assay and 
micronucleus analysis) and were not altered metabolic processes (AChE and δ-Alad). 
Histopathological analysis confirms a generalized inflammatory response after exposure to 
pollutants and immune response bodies for the observed injuries in the tissues. 
 
 
 
 
 
Keywords: Oral exposure, Chronic Inflammation, Immunity Depletion, Trojan-horse type 
mechanism 
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1. INTRODUÇÃO 
 
Os ecossistemas aquáticos encontram-se submetidos a uma grande quantidade de 
poluentes por serem receptores finais do descarte de resíduos orgânicos e inorgânicos 
de origem antrópica, utilizados tanto em áreas domésticas, como agrícolas e /ou 
industriais. Este cenário permite reconhecer a problemática à qual os organismos vivos 
se encontram submetidos: doses e concentrações diferentes de múltiplos xenobióticos. 
Recentemente, o número de pesquisas tem aumentado com o intuito de elucidar os 
efeitos tóxicos de poluentes quando expostos de forma isolada e associada 
(coexposição) com outros xenobióticos e identificar se atuam de forma sinérgica ou 
antagônica em organismos bioindicadores (PESONEN e ANDERSSON, 1997; OLGUN 
et al., 2004). 
 Para avaliar as respostas dos organismos aquáticos frente a poluentes tem-se 
utilizado biomarcadores em estudos de monitoramento ambiental ou ensaios 
experimentais. Biomarcadores podem ser definidos como qualquer resposta alterada 
mensurável ao nível individual em decorrência da exposição a poluentes ambientais, ou 
ao estresse químico gerado por um xenobiótico (VAN DER OOST et al., 2003). Os 
mesmos autores dividem os biomarcadores em três classes: 
 Biomarcadores de exposição: detectam e medem a quantidade de uma 
substância exógena, seus metabólitos ou o produto da interação entre o 
xenobiótico e a molécula ou célula alvo em um compartimento do organismo;  
 Biomarcadores de efeito: alterações bioquímicas, fisiológicas ou outra 
alteração nos tecidos ou fluidos corporais de um organismo que podem ser 
reconhecidos e associados com uma doença ou possível prejuízo à saúde; 
 Biomarcadores de susceptibilidade: indicam a habilidade adquirida ou inerente 
de um organismo a responder a exposição a um xenobiótico específico, 
incluem fatores genéticos e mudanças nos receptores que alteram a 
susceptibilidade de um organismo à exposição. 
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Um biomarcador para ser eficiente deve ter grande susceptibilidade, 
sensibilidade, especificidade e baixo custo para análise (STEGEMAN et al., 1992). O 
uso de biomarcadores também permite avaliar a toxicidade em diferentes escalas de 
organização biológica: molecular, celular e tecidual, que indicam os efeitos destas 
exposições e suas mudanças nos processos biológicos, sendo utilizados como um 
sinal prévio que reflete a resposta biológica consequente da exposição aos 
xenobióticos (AMARAL et al., 2006). 
Para avaliar a interação das nanopartículas de prata com os organismos quando 
expostos é necessário compreender os mecanismos de toxicidade celular. Embora os 
estudos para avaliarem efeitos tóxicos das AgNP e dos íons de prata tenham sido 
principalmente realizados in vitro, Völker e colaboradores (2013) baseados nos 
resultados de vários outros autores elucidaram alguns dos mecanismos de ação das 
AgNP (FIGURA 20).  
 
FIGURA  20. Mecanismos de Toxicidade celular das Nanopartículas de prata. Modificado de VÖLKER et 
al., 2013. 
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Os mecanismos de ação que se conhecem até o momento podem ser resumidos 
em quatro principais: 
1. Incremento nos níveis de espécies reativas de oxigênio (EROS) que podem 
causar danos celulares e apoptose. A geração de EROS e o estresse oxidativo 
podem ser catalisados pelas propriedades das AgNP e também podem causar 
disfunção das mitocôndrias, podendo ocorrer combinação dos dois mecanismos 
(SIMON et al., 2000; CARLSON et al., 2008; ARORA et al., 2009; ASHARANI et 
al., 2009; FOLDBJERG et al., 2009, 2011 ). 
2. Interação com enzimas celulares pela forte afinidade com os grupos tiols, 
quando ligados a estes podem causar inativação de proteínas, enzimas ou 
ocasionar dano celular. No ADN as AgNP podem se ligar em bases de purinas e 
pirimidinas (WEI et al., 2010; KIM et al., 2010; HUSSAIN et al., 1992; LIAU et al., 
1997). 
3. Mimetismo de íons endógenos se ligando em cálcio, sódio ou íons de potássio. 
Como modo de ação podem bloquear o transporte sistêmico e induzir distúrbios 
de regulação de íons (ORRENIUS et al., 1992; HUSSAIN et al., 1994). 
4. Íons de prata podem afetar os organismos da mesma forma que quando 
liberados da AgNP. No entanto, há evidências de que não são todos os efeitos 
derivados dos íons de prata (GAISER et al., 2013; LABAN et al., 2010; 
FABREGA et al., 2011). 
 
As AgNP apresentam algumas características importantes para a toxicidade celular 
como alta solubilidade, capacidade de isoladamente ou na composição de agregado 
aumentar a sua reatividade e a capacidade de se transformar em uma fonte constante 
de íons de prata uma vez no interior dos compartimentos celulares (STENSBERG et 
al., 2011). 
A toxicidade dos íons de prata tem sido amplamente registrada (WHO, 2002), no 
entanto, as formas de nanopartículas de prata (nanopartículas ou agregados) também 
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demonstram graves efeitos tóxicos em espécies de água doce quando realizados 
estudos in vivo (VÖLKER et al., 2013; FABREGA et al., 2011; SCOWN et al., 2010). Os 
efeitos tóxicos que são gerados após a exposição à AgNP são variados e dependem 
das concentrações das AgNP, que por sua vez estão sujeitas às propriedades 
fisioquímicas  do meio (ALLEN et al., 2010; GAISER et al., 2009). Outro fator que 
influencia na toxicologia está relacionado com a preparação das AgNP, o modo de 
exposição, a frequência da mesma e a dosagem utilizada nas avaliações (ROH et al., 
2009). 
As estimativas da quantidade de AgNP no ambiente, calculadas por modelagem a 
partir de dados de produção da engenharia de nanomateriais, idicam que para o 
compartimento aquático é estimado uma concentração de 0,03 a 0,08 µg.L-1 (MULLER 
e NOWACK, 2008). Esta concentração parece baixa se comparada com as 
concentrações de outros poluentes que se encontram nos ecossistemas aquáticos. No 
entanto, os compostos xenobióticos encontrados no ambiente aquático formam 
misturas complexas que fazem a investigação do efeito real destes compostos 
extremamente difícil.  
Entendendo a complexidade dos sistemas aquáticos como receptores finais de 
vários tipos de xenobióticos, Limbanch e colaboradores (2007) propuseram um 
mecanismo de toxicidade denominado como Cavalo de Tróia, no qual se refere à 
associação de alguns tóxicos com nanocompostos, que facilitariam o ingresso às 
células e compartimentos celulares de outras substâncias potencializando o efeito 
tóxico para os organismos. Neste contexto, a citotoxicidade das AgNP através de um 
mecanismo do tipo Cavalo de Tróia tem sido sugerida por vários estudos (LUOMA, 
2008; LIMBACH et al., 2007; LUBICK, 2008; PARK et al., 2010).  
De uma ampla variedade de xenobióticos introduzidos no ecossistema, os 
Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs) são considerados poluentes orgânicos 
prioritários em estudos ambientais (WHO, 1988), sendo os xenobióticos de maior 
permanência nos sedimentos e água de sistemas aquáticos (MEADOR et al., 1995). O 
Benzo (a) pireno (BaP) é o HPA mais comum no ambiente e é considerado precursor 
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de ações mutagênicas e tumorais em sistemas biológicos (EPA, 2006; TSUKATANI et 
al., 2003). 
 HPAs são formados por átomos de carbono e hidrogênio e organizados sob a 
forma de anéis aromáticos fusionados entre si, sendo que o BaP apresenta cinco anéis 
aromáticos (EPA, 2006). Estes xenobióticos tem sua origem na combustão incompleta 
da matéria orgânica dependente principalmente de fatores físicos como a temperatura 
e a pressão (LATIMER e ZHENG, 2003).  
O transporte de HPAs se dá principalmente através de material particulado fino 
atmosférico ou por meio aquoso, atingindo regiões distantes de suas origens (GARBAN 
et al., 2002; ROSE e RIPPEY, 2002). Nas regiões tropicais existem poucos dados se 
comparados com as zonas temperadas, principalmente se considerarmos os estudos 
com mistura complexas onde se incluem os HPAs (WILCKE et al., 2003). Somado a 
isto, as atividades petroquímicas (refinamento, derramamento direto dos produtos e 
derivados), elevam consideravelmente os níveis ambientais de HPAs em corpos 
receptores, como lagos, rios e oceanos (PAGE et al., 1999, YUNKER et al., 2002, 
SISINNO et al., 2003). 
Embora a solubilidade do BaP na água seja baixa (0,0038 mg.L-1), a presença nos 
corpos d´água junto com detergentes capazes de dissolver o BaP tem sido reportada 
(HATTEMER-FREY e TRAVIS, 1991) e somado a isso, a capacidade das AgNP para 
se concentrar em HPAs quando coexpostas em soluções aquosas tem sido também 
descritas (ROMANOVSKAYA et al., 2011). Neste contexto, a coexposição  às AgNP e 
ao BaP, uma vez absorvidos pelas células e entrando de uma forma potencializada por 
associação com as  AgNP, tornaria o BaP metabolicamente ativo e reativo a grupos 
núcleofílicos presentes em macromoléculas celulares, o que poderia catalisar os danos 
celulares, comprometendo o funcionamento de órgãos e afetando a integridade dos 
organismos expostos.  
 
As nanopartículas de prata podem ser tóxicas para a biota por vários mecanismos 
de ação (VÖLKER et al., 2013, YU et al., 2013), no entanto, torna-se necessário prever 
corretamente o risco ecológico, entendendo a sua transformação, distribuição e 
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toxicidade em organismos aquáticos como os principais expostos, incrementando 
assim o entendimento da interação com outros poluentes existentes nos ambientes, os 
quais potencializam a complexidade dos mecanismos de toxicidade nas misturas de 
poluentes.  
O presente estudo teve como intuito avaliar os efeitos da coexposição de AgNP e 
BaP em adultos de jundiá (Rhamdia quelen) após exposição por via oral (gavagem), 
afim de determinar o risco de coexposição  sub-crônica destes poluentes. Foram 
utilizados para as análises toxicológicas biomarcadores bioquímicos, histopatológicos e 
genéticos. Foram realizadas a determinação química de HPAs na bile e a determinação 
química de prata em músculo, fígado e rim posterior.  
A descrição da espécie utilizada como modelo nestes estudos encontra-se 
detalhada no Capítulo I desta tese. Este é o primeiro trabalho realizado com espécies 
de peixes neotropicais onde a coexposição de dois xenobióticos, um considerado 
emergente e outro com características bem conhecidas foram consideradas. Através 
de múltiplos biomarcadores espera-se diagnosticar o risco em potencial da exposição a 
estes poluentes, e avaliar se a coexposição confirma a teoria de Cavalo de Tróia, no 
que se refere à toxicidade do BaP quando na presença de AgNP. Com isso espera-se 
obter dados que possam contribuir para a compreensão dos riscos de exposição a 
estas duas moléculas para a biota e indiretamente para população humana.  
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2. OBJETIVOS 
 
Geral 
Avaliar os efeitos tóxicos de nanopartículas de prata (AgNP) coexpostas com 
benzo(a)pireno (BaP) em adultos da espécie Rhamdia quelen após exposição sub-
crônica por via oral. 
Específicos 
1. Avaliar a peroxidação lipídica (LPO) em fígado e eritrócitos de R. quelen após 
coexposição  à AgNP e BaP; 
 
2. Determinar a concentração de glutationa reduzida (GSH) e a Carbonilação de 
Proteínas (PCO) em fígado de R. quelen coexpostos à AgNP e BaP; 
 
3. Avaliar a resposta antioxidante mediante a atividade da glutatíona S-transferase 
em fígado de R. quelen coexpostos à AgNP e BaP; 
 
4. Avaliar o dano hepático de R. quelen após coexposição  à AgNP e BaP, 
determinando as -ALAd  no soro sanguineo;  
 
5. Determinar a neurotoxicidade em R. quelen após coexposição  à AgNP e BaP 
medindo atividade da acetilcolinesterase em cérebro e músculo; 
 
6. Analisar histopatologicamente tecidos alvo (fígado, rim anterior e posterior) de R. 
quelen coexpostos à AgNP e BaP; 
 
7. Avaliar a genotoxicidade em R. quelen coexpostos à AgNP e BaP,  por meio do 
Ensaio Cometa e contagem de micronúcleos em eritrocitos; 
 
8. Determinar a expressão de Metalotioneínas (MTs) em rim posterior de R. quelen 
após coexposição  à AgNP e BaP; 
 
9. Determinar por análise química a concentração de prata (Ag) em tecidos alvo 
(fígado, músculo e rim posterior) e determinar quimicamente os HPAs em bile de 
R. quelen após coexposição  a AgNP e BaP. 
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3. MATERIAL E MÉTODOS 
 
3.1. Desenho experimental 
 
Para o desenvolvimento do estudo, indivíduos sexualmente maturos (adultos) de 
Rhamdia quelen foram alocados nos açudes da Piscicultura Panamá- SC em tanques 
rede, com o objetivo de preservar as condições naturais em que se desenvolve a 
espécie (FIGURA 21). Os indivíduos avaliados apresentaram pesos de 98,36±21,36 
gramas e foram alimentados diariamente com ração comercial Nicolussi contendo 45% 
de proteína bruta.  
FIGURA  21. Tanques rede alocados em açudes na Pisicultura Paulo Lopes, SC para o desenvolvimento 
do experimento (A). Espécime de Rhamdia quelen utilizado no experimento (B). Escala B=10 cm. 
 
Os animais expostos e os controles foram agrupados de cinco a seis indivíduos 
dentro dos tanques rede, totalizando onze animais por tratamento e completando 99 
animais para todo o experimento. Foi realizada uma exposição sub-crônica por um 
período de 15 dias, correspondendo a três doses, aplicadas a cada cinco dias.  
A cada exposição os indivíduos eram anestesiados com MS222 0,02% (ácido 
etil-éter-3-amino-benzóico, Sigma®) e pesados para calcular a dose do poluente 
(TABELA 6) em relação à massa corporal. Logo após, foi realizada a exposição oral por 
A. B. 
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meio de gavagem e os indivíduos eram realocados nos tanque rede onde permaneciam 
até a outra dose ou até o sacrifício.  
 
TABELA 6. Tratamentos para avaliar o efeito de nanopartículas de prata coexpostas com Benzo(a)pireno 
em  Rhamdia quelen por via oral. 
Tratamento 
Concentração 
(µg/g) 
AgNP 
0,03 
0,3* 
3 
BaP 0,3** 
Misturas 
(AgNP + BaP) 
0,03 + 0,3 
0,3 + 0,3 
3 + 0,3 
Controle DMSO 0,1% 
Controle PBS 
pH 7,2 
--- 
 
AgNP: Nanopartículas de prata, BaP: Benzo(a)pireno, DMSO: Dimetil Sulfoxido, PBS: tampão Fosfato-
salino 
* Concentração de AgNP toxica para Danio rerio  (POWERS et al., 2011) 
** Concentração de BaP estimada em Salvelinus alpinus (OLIVEIRA RIBEIRO et al.,2007) 
  
 
As AgNP foram preparadas como descrito no item 3.1. do Capitulo I. Para este 
desenho experimental foi utilizado como controle tampão Fosfato-salino (PBS) 0,1M 
para manter o equilíbrio osmótico nos individuos. Como solvente de BaP foi utilizado o 
Dimetil Sulfoxido (DMSO) sendo este utilizado como controle do BaP. 
Após cinco dias da ultima exposição, cada exemplar foi anestesiado com MS222 
0,02% e retirado sangue com o auxílio de seringa e agulha heparinizadas através da 
veia caudal para análises dos biomarcadores de genotoxicidade. Em seguida, foi 
realizada a disseção e retirada do fígado, bile, músculo, cérebro, rim anterior e 
armazenados a -80ºC para posteriores análises de biomarcadores bioquímicos e 
fixados os tecidos para análises dos biomarcadores histopatológicos.  
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3.2.  Análises de Biomarcadores 
 
Para as análises bioquímicas foram coletados: eritrócitos, plasma, fígado, rim 
anterior e posterior, músculo e cérebro. A atividade da enzima acetilcolinesterase 
(AChE) foi medida em músculo e cérebro. O tecido hepático foi utilizado para medir os 
níveis de glutationa reduzida e tios não proteicos (GSH), peroxidação lipídica (LPO), 
carbonilação de proteínas (PCO) e avaliar a atividade da Glutationa S-Transferase 
(GST). Os eritrócitos foram utilizados para avaliar a atividade da Delta- aminolevulinato 
desidratase (δ-ALAD)  e para determinar a LPO no plasma. No rim posterior foram 
detemrinados os níveis de metalotioneínas (MTs). 
Os tecidos coletados foram homogenizados em diferentes soluções, dependendo a 
análise, em proporção de 0,3 mg de tecido em 0,5mL de tampão. Músculo e cérebro 
foram homogeneizados em tampão fosfato de potássio 0,1 M (pH 7,5 para músculo e 
pH 8,0 para cérebro) e centrifugados a  12.000 g a 4ºC por 20 minutos, sendo o 
sobrenadante utilizado para análise de AChE. Fígado, rim posterior e eritrocitos foram 
homogeneizados em tampão fosfato a 4ºC, 0,1M, pH 7,5. 
 Posteriormente a solução foi centrifugada a 10.000 g durante 20 minutos a 4ºC e o 
sobrenadante foi utilizado para todas as análises bioquímicas. Esta solução foi mantida 
em freezer -80ºC para leitura das análises bioquímicas.  
Com o intuito de normalizar as amostras, conteúdo de proteínas de cada amostra 
foi medido através de método de Bradford (1976), usando albumina bovina sérica 
(BSA) como padrão. Em microplaca de 96 poços, foram colocados 10 L do 
sobrenadante das amostras e 250 L do reativo de Bradford (Sigma®). Caso a cor da 
amostra esteja mais intensa que a do padrão de BSA se deve diluir a amostra até que 
fique visualmente menos intensa que a do padrão de BSA, mas mais intensa que a do 
tampão. Posteriormente foram realizadas as leituras de absorbância a λ= 595 nm.Para 
cada amostra, foi  determinada a concentração de proteína a partir da comparação dos 
valores de absorbância obtidos da curva-padrão de BSA realizada em paralelo. 
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3.2.1. Atividade da Acetilcolinesterase (AChE) 
 
A enzima acetilcolinesterase (AChE) tem uma função neural como um dos 
principais neurotransmissores do sistema nervoso autônomo e é altamente catalítica 
(SOREQ e SEIDMAN, 2001).  É responsável pela hidrólise da acetilcolina (Ach), 
regulando a transmissão do impulso nervoso; portanto a inibição da sua atividade 
acumula ACh, o que pode ocasionar efeitos de excitação pós-sinápticos prolongados 
hiperestimulando os nervos, fibras dos músculos e gerando paralisia que pode levar a 
morte  (CHEBBI e DAVID, 2009; PRETTO et al., 2010). Variados estudos reportaram a 
inibição da AChE por poluentes como organoclorados, pesticidas, carbamatos, metais 
pesados e hidrocarbonetos (OLIVEIRA RIBEIRO e SILVA DE ASSIS, 2005; ZINKL et 
al., 1987, 1991; PAYNE et al., 1996). 
A atividade da AChE foi medida segundo o método de Ellman e colaboradores  
(1961) modificado para microplaca por Silva De Assis (1998). O sobrenadante 
(proteínas solúveis da fração) foi separado para análise enzimática e normalizado para 
1,0 mg de proteína/mL.  Em microplacas, as análises foram realizadas em triplicata 
foram adicionados 20 µL da amostra e 130 µL de DTNB 0,75 mM (5,5 – ditio-bis-2-
nitrobenzoato). Posteriormente 50 µL do substrato acetiltiocolina (9 mM) foi adicionado 
a cada poço  imediatamente antes da leitura no espectrofotômetro a 405 nm. A leitura 
foi realizada 4X com intervalos por segundos. 
 
3.2.2. Atividade Glutationa S-transferase Total (GST) 
 
A Glutationa S-Transferase (GST) é o principal grupo de proteínas solúveis do 
fígado, e podem ser de origem citosólica, mitocondrial ou microssomal. As GST são um 
grupo de isoenzimas que realiza uma série de funções nas células: remoção de 
espécies reativas de oxigênio (EROS) consequência do estresse e a conjugação de 
glutationa reduzida (GSH) por meio do grupo sulfídrico, essencial no processo de 
detoxificação celular (SHEEHAN et al., 2001). As GSH funcionam também como 
proteínas de transporte e estão relacionadas com a transferência dos hidroperóxidos 
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lipídicos (LPO) entre estruturas lipídicas como vacúolos e microssomas (LEAVER e 
GEORGE, 1998).   
 A atividade das GST foi medida pelo método de KEEN et al., 1976 (com 
modificações), por meio da determinação indireta do tioéter pelos substratos GSH 
(molécula endobiótica) formado com 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB, substrato 
sintético para determinar a atividade da maioria das isoformas de GST), medindo a 
absorbância (λ = 340 nm). As amostras foram descongeladas em gelo, submetidas ao 
ultra-som (6 ciclos de 4s cada) e centrifugadas a 9.000 x g por 30 min a 4°C. Um 
volume de 50 µl do sobrenadante (proteínas solúveis da fração) da amostra foram 
adicionado aos poços de uma microplaca de 96 poços e, imediatamente antes das 
leituras a 340 nm, 100 µl de meio de reação que contém GSH a 1,5 mM, CDNB 2 mM, 
tampão fosfato de potássio a 0,1 M (pH 6,5), foram acrescidos. O aumento gradual na 
absorbância foi monitorado e registrado por leitor de absorbância para microplacas em 
intervalos de 15 segundos num período total de 3 minutos. A atividade global das GST 
foi expressa em micromoles de tioeter formado por minuto por miligrama de proteínas. 
 
3.2.3.  Concentração de tióis não protéicos (Glutationa e outros tióis)  
 
A glutationa reduzida (GSH) é um tripeptídeo encontrado intracelularmente em altas 
concentrações, essencialmente em todos os organismos aeróbicos (HUBER et al., 
2008). Possuem uma atividade protetora para a célula pela redução de espécies 
oxidantes o que as torna de importância na avaliação do estresse oxidativo 
(MANAHAM, 2000).  Muitas das reações da GSH envolvem o grupo sulfidrila (SH), 
altamente polarizável, tornando-a um bom nucleófilo para reações com compostos 
químicos eletrofílicos, o que a torna um doador de elétrons a outros compostos 
tornando-a altamente redutora. Desta forma a GSH é uma proteção bioquímica da 
célula contra EROS e compostos eletrofílicos gerados por processos oxidativos, tanto 
no organismo quanto no ambiente em que este vive (HUBER et al., 2008). 
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A concentração de Glutationa reduzida (GSH) foi determinada segundo o método 
de Sedlak e Lindsay (1968), por meio da determinação de tióis não proteicos e GSH. A 
cada 250 μl de amostra (sobrenadante de fígado) foi adicionado 50 μl de ácido 
tricloroacético (TCA) a 48% para precipitação proteica. Posteriormente a amostra foi 
centrifugada a 1.000 x g por 15 min a 4°C. Para as leituras, foram adicionados em 
microplacas 50 μl do sobrenadante da amostra (proteínas solúveis da fração) e 230 μl 
de tampão Tris-base (400 mM, pH 8,9). Como branco, foi utilizado 230 μl do tampão 
Tris-base a 400 mM mais 50 μl de TCA a 8% em PBS. Por último, 20 μl de DTNB 
(ácido 5,5‘-ditio-bis-2-nitrobenzóico) a 2,5 mM (em metanol a 25%, tampão Tris-base 
300 mM, pH 8,9) foram acrescentados; e procederam-se imediatamente as medidas de 
absorbância (λ= 415 nm). A determinação do conteúdo de GSH foi realizada através de 
comparação com curva-padrão de GSH (0, 1, 2, 4, 8, 16, 24 e 32 nM GSH) e a unidade 
de medida foi expresada em micromoles de GSH e tióis não proteicos por miligrama de 
proteínas. 
 
3.2.4.  Peroxidação lipídica (LPO) 
 
A peroxidação lipídica é um processo em nível celular, cuya medição é utilizada 
para avaliar o estresse oxidativo (DRÖGE, 2002). Os efeitos tóxicos resultantes da 
oxidação de componentes celulares como tióis, cofatores enzimáticos, proteínas, 
núcleotídeos e lipídios, mediados por EROS e espécies reativas de nitrogênio (ERN), 
conhecidas genericamente como radicais livres (RL), desencadeiam este processo ao 
retirar átomos de hidrogênio do grupo metileno das cadeias de ácidos graxos 
poliinsaturados das membranas celulares, alterando a fluidez e a funcionalidade destas 
(LIMA et al., 2001). 
A produção de hidroperóxidos lipídicos foi verificada pelo método de FOX (oxidação 
do ferro do sulfato ferroso de amônio) e quantificada pela formação do complexo Fe+3 - 
laranja de xilenol (fonte de absorção de luz) na presença do estabilizador hidroxitolueno 
butilado (JIANG et al., 1991, 1992). As amostras foram submetidas ao ultra-som por 2 
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min em gelo, após acréscimo de metanol PA (500 μl) e centrifugadas a 1.000 x g por 10 
min a 4°C. Para as leituras, 30 μl do sobrenadante da amostra (proteínas solúveis da 
fração) mais 270 μl de meio de reação [(laranja de xilenol a 100 μM, H2SO4 a 25 mM, 
BHT (hidroxitolueno butilado) a 4 mM, FeSO4.NH4 (sulfato ferroso amoniacal) a 250 
μM (acrescentados na sequencia descrita em metanol a 90%)] foram adicionados em 
microplaca. Após 30 min. de reação a temperatura ambiente em microplacas 
tampadas, para reduzir a evaporação do metanol, procedeu-se a medida de 
absorbância (λ= 570 nm; faixa de leitura = 550-570 nm). Em paralelo às amostras, 30 μl 
de metanol a 50% e 1 μl de peróxido de hidrogênio a 30% foram empregados, 
respectivamente, como branco e controle positivo. 
 
3.2.5. Carbonilação de proteínas (PCO) 
 
O estresse oxidativo gera o aparecimento de grupos carbonilas (como grupos 
aldeídos e cetonas) em proteínas como consequência de várias reações oxidativas, 
resposta bioquímica denominada de carbonilação de proteínas (PCO) (CATTARUZZA 
e HECKER, 2008). As proteínas carboniladas tendem a ser mais hidrofóbicas e 
resistentes à proteólise, o que pode ocasionar danos celulares como consequência das 
alterações químicas nestas macromoléculas (WONG et al., 2008; SUZUKI et al., 2010).  
A determinação de carbonilação de proteínas foi realizada indiretamente por meio 
da reação destas com 2,4-dinitrofenil-hidrazina (DNPH) que forma dinitrofenil-
hidrazonas que podem ser detectadas a 358-370 nm (LEVINE et al. 1994; QUINLAN e 
GUTTERIDGE, 2000). Após centrifugação 200 μL do sobrenadante das amostras 
(Proteínas solúveis da fração) foram adicionados a 800 μL de DNPH a 10 mM 
(preparado em HCl a 2 M) . Os brancos tiveram um volume igual de HCl a 2 M (sem 
DNPH). Após mistura em vórtex durante 5 min os tubos foram mantidos em banho-
maria a 30°C por 1,5 h. Após incubação, as proteínas precipitaram-se pela adição de 1 
mL de TCA (ácido tricloroacético) a 28%. Posteriormente foi centrifugado a 9.000 g por 
10 min. O pellet de proteínas foi lavado por ressuspensão (3X, em etanol/acetato de 
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etila 1:1), depois homogeneizado em vórtex e centrifugado. As proteínas foram 
solubilizadas em cloreto de guanidina a 6 M, centrifugadas a 9.000 g por 5 min para 
remover material insolúvel. O conteúdo de carbonilas foi determinado 
espectrofotometricamente (= 360 nm) em cubetas utilizando o coeficiente de absorção 
molar de 2,1 x 104 M−1.cm−1 para hidrazonas. Antes da reação (em uma alíquota 
reservada das proteínas solúveis da fração) as proteínas foram quantificadas e após o 
ensaio (proteínas em cloreto de guanidina) para evitar erros por perdas durante o 
procedimento. Os resultados são expressos em nanomoles de carbonilas por miligrama 
de proteínas quantificadas após o ensaio corrigidas pela concentração de proteínas 
inicial. 
 
3.2.6. Análises da  -ALAd  (Delta- aminolevulinato desidratase) 
 
A Delta- aminolevulinato desidratase (δ-ALAD) é uma metaloenzima que catalisa a 
condensação do ácido aminolevulínico (ALA) para formar moléculas de porfobilinogênio 
(PBG) essenciais na biossíntese do grupo heme que proporciona elétrons para a 
respiração celular (GIBSON et al., 1955). Esta enzima contém um grupo sulfidrila e 
numerosos metais, como o chumbo (RODRIGUES et al., 1989), o mercúrio (ROCHA et 
al., 1995), e outros compostos, que oxidam os grupos sulfidrila (-SH) podem modificar a 
sua atividade (FLORA et al., 1998). Portanto, δ-ALAD é inibida por substâncias que 
competem com zinco e/ou que oxidam os grupos-SH (FARINA et al., 2002, 2003; 
NOGUEIRA et al., 2003) e está associada com situações de estresse oxidativo 
(PANDE et al., 2001; PANDE e FLORA, 2002; TANDON et al., 2002). Portanto, a 
inibição da δ- ALAD é reconhecida como um útil biomarcador de exposição e efeito a 
metais, tanto em seres humanos e outras espécies animais (TIMBRELL, 2000). 
A análise da -ALAd  foi realizada através da técnica modificada de Sassa (1982), 
Rodrigues e colaboradores (1989), Bainy (1990) e Alves Costa (2001). O ensaio 
quantifica o porfobilinogênio (PBG; PBG: C10H14N2O4, PM = 226.23 g.mol
-1) formado 
pela -ALAd ALA (-ALA. HCl: PM = 167,59 g.mol-1)a partir de 2 moléculas de -ALAd, 
que produz a cor vermelho-rósea quando reage com a solução de Ehrlich. As proteínas 
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solúveis da fração foram sonicadas (6 ciclos, 4X). Posteriormente 50 μl de amostra 
foram adicionados a 550 μl da solução de [-ALA] final = 4 mM. O branco continha 50µl 
de amostra e 550 μl das soluções de análise (adicionas no t=0). Imediatamente depois 
foram incubadas durante 1-2 h em 25°C. A reação foi interrompida com  banho de gelo 
seguido e precipitado   com TCA/HgCl2. As amostras foram centrifugadas a 5000 ×g 
(~7300 rpm), 4°C por 5 min. Do sobrenadante foi pipetado  150 μl (amostra e branco) 
em microplaca. Finalmente foi adicionado 150 μl aos poços da microplca.  Após 15 min 
de reação a absorbância foi lida em espectrofotômetro de microplaca a 550 nm. A 
quantificação foi realizada por comparação com uma curva padrão de PBG a 0, 1.25, 
2.5, 5.0, 7.5, 10, 20 µg.ml-1. 
 
3.2.7. Determinação de Metalotioneínas (MTs) 
 
As metalotioneínas (MTs) são proteínas não enzimáticas, de cadeia única, de baixo 
peso molecular, com um conteúdo alto em metal e enxofre (KOJIMA et al., 1999).  A 
síntese MTs pode ser induzida por uma variedade de estímulos, entre os quais incluem 
metais, hormônios, toxinas e estresse (KLAASSEN et al., 1999), sendo que os metais 
são os indutores mais potentes. Estudos mostram seu envolvimento na desintoxicação 
de metais (ROESIJADI, 1992; KLAASSEN et al., 1999), na proteção das células contra 
o estresse oxidativo (DALTON et al., 1996; VIARENGO et al., 1999) e também no 
metabolismo dos metais essenciais para as células (controle homeostático da absorção 
e metabolismo do cobre e zinco) (COUSINS, 1985). Portanto, são consideradas como 
um biomarcador de exposição específico para metais e estudos de monitoramento tem 
incluído a determinação dos níveis desta proteína nos tecidos dos animais (OLSSON et 
al., 1990). 
A determinação da concentração das MTs foi baseada no método descrito por 
Viarengo e colaboradores (1997). O tecido foi homogeneizado utilizando-se 5 mL de 
tampão de homogeneização Tris-HCl e fluoreto de fenilmetilsulfonil (PMSF)  por grama 
de tecido e centrifugado  a 30.000g durante 45 min. Foram retirados 0,250 mL do 
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sobrenadante, adicionando 0,265 mL de etanol absoluto (resfriado a -20°C) e 20 μl de 
clorofórmio. As amostras foram homogeneizadas e centrifugadas a 6.000 x g durante 
10 min a 4°C. Após este procedimento, foram pipetados 300 μl do sobrenadante e 
adicionados 20 μl de HCl puro (37%) e 900 ml de etanol puro frio para cada volume de 
sobrenadante.  
As amostras foram homogeneizadas novamente e colocadas a -20°C por 1 h e 
posteriormente centrifugadas a 6.000 x g durante 10 min, sendo que o precipitado foi 
ressuspendido com 1 mL de etanol 87% e clorofórmio 1% diluídos em tampão Tris-HCl 
(20mM). Após homogeneização, as amostras foram centrifugadas a 6.000 x g durante 
10 min, sendo que o precipitado foi ressuspendido com 150 μl de NaCl (250 mM). 
Posteriormente foi adicionado 150 μl da solução de EDTA (4mM). As amostras foram 
homogenizadas (agitador magnético) e posteriormente adicionados 4,2 mL da solução 
de DTNB. 
As amostras foram novamente homogeneizadas em agitador magnético e 
centrifugadas a 3.000 x g por 5 min. A absorbância do sobrenadante foi  lida em 
espectrofotômetro a 412 nm. Os resultados foram expressos em função da 
concentração de GSH. Para isto, um padrão com concentrações de GSH: 15, 30, 60, 
90 e 120 μM foi analisado. Os padrões foram preparados com 100 μl de solução 
padrão de GSH em 1,2 mL da solução de DTNB .  
 
3.3.  Análises Histopatológicas 
 
Foram coletadas amostras de fígado, rim anterior e posterior, que foram fixadas em 
ALFAC (85 mL de álcool 80%, 10 mL de formol 40% e 5 mL de acido acético glacial) 
por 16 horas. Posteriormente as mostras foram transferidas para álcool 70% e lavadas 
finalmente com álcool 70%. Após esta fase, as amostras passaram por uma bateria 
crescente de álcool para desidratação (70-100%) e xilol. Consecutivamente foram 
diafanizadas em xilol e emblocadas em resina Paraplast Plus (Sigma®). Cortes com 
espessura de 5µm foram obtidos e preparados em lâminas cobertas de albumina. 
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Posteriormente foram coradas com Hematoxilina e Eosina e observadas ao 
microscópio de luz para análise e captura de imagens. 
 
3.3.1. Alterações Morfológicas 
 
As alterações morfológicas foram analisadas em microscópio de luz e 
registradas através de fotomicrografias. O índice de lesão histopatológica proposto por 
Bernet e colaboradores (1999) foi calculado para avaliar o grau de dano em fígado, rim 
anterior e posterior para avaliar a qualidade das lesões histológicas.   
O índice atribui um valor numérico a cada lesão observada. Esse valor pode  
variar de 0 a 6, sendo zero ausência de lesão e seis lesão com maior grau de 
severidade. Este valor é multiplicado por um valor que classifica as alterações pelo 
grau de importância: (1) importância patológica mínima onde a lesão é facilmente 
reversível; (2) importância moderada, reversível em muitos casos e (3) importância 
severa, geralmente irreversível, levando à diminuição das funções do órgão. Para cada 
órgão é calculado um valor para cada tipo de lesão, a somatória destes evidencia o 
estado histopatológico do órgão avaliado.  
 
3.3.2. Contagem dos centros de melano-macrófagos (CMM) 
 
Os centros de melano-macrófagos (CMM) são agregados de macrófagos 
contendo pigmentos como a hemossiderina, lipofusina e melanina. Estas células 
fagocitam o material estranho ao tecido, auxiliando o processo de detoxificação celular 
e produzindo melanina, características que os fazem um biomarcador histopatológico 
de poluição (AGIUS e ROBERTS, 2003). Pela função dos macrófagos, tem sido 
proposto que a sua frequência de aparição pode ser influenciada por vários poluentes, 
incluindo metais, fazendo com que os CMM se proliferem ou a sua produção seja 
inibida (FOURNIE et al., 2001; FACEY et al., 2005). 
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Foi realizada a contagem dos centros de melano-macrófagos como proposto por 
Rabito e colaboradores (2005). Observações de amostras de fígado e rim anterior 
foram realizadas em microscópio de luz através do sistema-teste quadriculado 
acoplado a uma das oculares do microscópio. A ocular tem uma área total de 1 mm2, 
equivalendo cada menor divisão da quadricula a 0,01 mm2 de área. Foi realizada a 
somatória da frequência de CMM após observação de 15 campos em objetiva de 10X 
selecionados aleatoriamente, registrando os resultados da contagem em CMM por 
mm2. 
 
3.3.3.  Contagem de novos néfrons 
 
Lesões no tecido renal podem ser indicações de toxinas específicas e assim podem 
ser utilizadas como indicadores para o monitoramento de efeitos de contaminantes 
(SCHWAIGER et al., 1997, SCHWAIGER, 2001; SILVA, 2004). O rim de peixes tem a 
capacidade de reparar danos em néfrons e possui a habilidade de responder à injúria 
renal com a neogênese de novos néfrons (TAKASHIMA e HIBIYA, 1995; 
REIMSCHUESSEL, 2001). Após dano renal induzido por agentes tóxicos, pode haver a 
produção de néfrons (REIMSCHUESSEL, 2001), o novo néfron demora várias 
semanas para amadurecer, desenvolvendo os segmentos proximal e distal e tornando-
se acidófilo quando se distinguem as células do estágio adulto (COMIER et al., 1995). 
A presença de novos néfrons em peixes pode indicar que o comprometimento 
fisiológico destes não está impedindo qualquer regeneração tecidual (TAKASHIMA e 
HIBIYA, 1995).  
 
Foi realizada a contagem de novos néfrons como proposto por Pamplona (2009).  
Lâminas de tecido de rim posterior foram observadas no microscópio de luz e os novos 
néfrons foram contabilizados através do sistema-teste quadriculado acoplado a uma 
das oculares do microscópio com as características descritas no item 3.3.2. Foi 
realizada a somatória da frequência de novos néfrons após observação de 15 campos 
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em objetiva de 10X selecionados aleatoriamente, registrando os resultados da 
contagem em novos néfrons por mm2. 
 
3.4. Análises de Genotoxicidade 
 
3.4.1. Ensaio Cometa (“Single Cell Gel Electrophoresis”) 
 
O Ensaio cometa (teste de células individualizadas em gel de agarose) é uma 
técnica para a avaliação de dano e de reparo do ADN em células proliferantes e não 
proliferantes individualmente empregando-se amostras celulares extremamente 
pequenas. É uma técnica útil para o estudo de danos e reparos no ADN. As células 
com dano aumentado no ADN mostram um aumento na migração de ADN 
cromossomal do núcleo em direção ao ânodo, que se assemelha à forma de um 
cometa (SPEIT e HARTMANN, 1999). O ensaio Cometa tem amplas aplicações em 
toxicologia genética, em testes de genotoxicidade in vitro, in vivo, e no 
biomonitoramento ambiental. 
Foi adotado o protocolo padronizado no Laboratório de Citogenética da UFPR 
(FERRARO et al., 2004). Préviamente ao sacrifício dos animais foi feita a preparação 
das lâminas com cobertura de agarose. Foram disolvidos 1,5 g de agarose normal em 
100 ml de PBS, sob agitação e aquecimento por duas horas. Após este procedimento 
as lâminas foram mergulhadas na agarose até alcançar a parte esmerilhada; procurado 
fazer uma camada fina de agarose. 
Amostras de sangue foram coletadas com agulha heparinizada através de extração 
na veia caudal. Aproximadamente 10 μl de sangue de cada animal foi misturada com 1 
ml de soro bovino fetal. Desta solução, 10 μl de suspensão celular e misturados com 
120 μl de agarose, previamente preparada e levemente aquecida (37ºC), depois de 
colocadas sobre uma lâmina com a cobertura de agarose normal, coberta com lamínula 
e levada a geladeira por 15 minutos. Após este procedimento, as lâminas foram 
colocadas em solução de lise dentro de cubetas e mantidas a 4ºC por 24 horas. 
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Para realizar a eletroforese, a cuba de prolipopileno foi mergulhada em gelo (4°C) e 
no escuro. Posteriormente, as lâminas foram colocadas na cuba horizontal de 
eletroforese preenchendo os espaços vazios com lâminas limpas. Posteriormente foi 
adicionado tampão de eletroforese com pH maior que 13, de maneira a cobrir as 
lâminas e mantidas nesta solução por 30 minutos para a desespiralização do ADN. A 
corrida de eletroforese foi realizada a 25V e 300 mA por 25 minutos. Terminada a 
eletroforese, as lâminas foram retiradas e neutralizadas com 5 mL de tampão de 
neutralização (pH 7,5) por 5 minutos, duas vezes. 
As lâminas de Ensaio Cometa foram analisadas adicionando 20 μl de brometo de 
etídeo para a coloração e cobertas com lamínula para serem analisadas imediatamente 
sob o microscópio de epifluorescência com aumento de 400x em teste cego, 1000 
núcleos em cada lâmina. Os núcleos foram classificados de acordo com o dano, 
conforme o comprimento da cauda formada após a corrida eletroforética. Os núcleos 
são classificados em: 0 (sem dano aparente), 1 (dano pequeno), 2 (dano médio), 3 
(dano máximo) e 4 (núcleo destruído ou em apoptose).  
 
3.4.2. Análises de micronúcleos 
 
Os micronúcleos são estruturas compostas por cromossomos ou fragmentos de 
cromossomos que, durante a mitose, não foram incorporados ao núcleo principal. O 
micronúcleo é o resultado da perda de fragmento(s) cromossômico(s) ou de 
cromossomo(s) inteiro(s), que podem ser induzidos por xenobióticos que os danificam, 
produzindo quebras ou afetam o fuso mitótico (BOHRER et al., 2005).  
Os fragmentos ou cromossomos inteiros que não se incluem aos núcleos das 
células em divisão ficam perdidos no citoplasma e formam a própria membrana 
nuclear, originando micronúcleos, observados como pequenos corpúsculos 
arredondados de cromatina, separados do núcleo principal (SILVA et al.,  2003). 
Atraves da frequência de micronúcleos é capaz de medir tanto as quebras 
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cromossômicas quanto perdas cromossômicas, sendo essa técnica sensível para o 
monitoramento de danos genéticos (FENECH, 2000).  
 
Para visualizar micronúcleos, as células precisam ter passado por um ciclo mitótico, 
aumentado assim, a frequência de células micronucleadas o que tem sido relacionado 
à exposição á poluentes carcinógenos (BOHRER et al., 2005).  A análise de 
micronúcleo é considerada como um método para se avaliar a capacidade do poluente 
de induzir dano cromossômico estrutural e/ou numérico em células em estágio de 
divisão, associados à iniciação e/ou progressão de tumores, que podem ter efeitos 
reprodutivos adversos (RIBEIRO, 2003). 
Para esta análise o sangue foi coletado e uma gota e com o auxílio de uma lamínula 
foi realizado o esfregaço. A secagem do material foi realizada durante uma noite 
(“overnight”).  As lâminas foram submetidas a um banho de 15 minutos em metanol 
P.A. (100%) para a fixação. Em seguida, foi feita uma lavagem com água destilada 
corando-se a lâmina por 40 minutos em Giemsa 5%; lavada posteriormente com água 
destilada e seca ao ar, em temperatura ambiente.  
Depois de seco, o material foi observado em microscópio de luz para contagem dos 
micronúcleos presentes e posterior análise dos dados. A análise citogenética foi 
realizada em microscópio de luz em resolução 100X, com contagem de 1000 células 
por lâmina. As alterações nucleares foram classificadas como descrito por Carrasco e 
colaboradores (1990), procedimento padronizado no Laboratório de Citogenética da 
UFPR.  
Os micronúcleos foram analisados e os resultados foram expressos como a 
somatória de todas as classes de alterações observadas. Foram considerados para as 
análises apenas eritrócitos nucleados e com membranas celulares e nucleares intactas. 
No entanto, foram consideradas nas análises as partículas arredondadas, com um 
diâmetro de 1/5 a 1/20 do núcleo principal, sem nenhuma ligação com o mesmo, e com 
uma coloração característica coerente com o núcleo principal e uma imagem não 
refratária. 
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3.5. Determinação de Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) na 
bile 
 
O metabolismo de vertebrados é eficaz na biotransformação e eliminação de HPAs, 
e os níveis em tecido não são considerados um bom marcador de bioacumulação 
porque não indicam os níveis destes xenobióticos no meio ambiente (VAN DER OOST 
et al., 2003). A análise de metabólitos de HPAs em bíle de peixe tem sido utilizada 
como um biomarcador para monitorar a presença destes poluentes no ambiente (LIN et 
al., 1996; AAS et al., 2000; HANSON e LARSSON, 2008; BEYER et al, 1996, 2010). 
 
Para realizar esta análise foi utilizada a técnica padronizada no Laboratório de 
Toxicologia Celular da UFPR. Trata-se de uma modificação da técnica desenvolvida 
por Lin e colaboradores (1996) que usavam a medição por fluorescência fixa (Fixed 
Fluorescence-FF) de metabólitos do tipo naftaleno e metabólitos do tipo 
benzo(a)pireno, comparando com análises por cromatografia. Foi adaptado de Aas e 
colaboradores (2000) a medição de biliverdina e realizada a normalização em relação a 
este pigmento para eliminar a interferência da fluorescência do pigmento na análise. 
Neste estudo, as amostras de bile foram diluídas em etanol 48%, nas 
proporções de 1:1000 até 1:2000. (ex. 1:1000; 1:1200; 1:1400; 1:1600; 1:1800; 1:2000) 
e posteriormente  analisadas por fluorescência fixa. Posteriormente foi medida a ração 
de fluorescência através da fórmula:  
 
                       
        ê                                   
        ê                 
 
 
Se o valor da reação for igual a 1 não é necessário realizar a normalização. Se 
houver variação entre os tratamentos, a reação é normalizada para biliverdina 
anotando a diluição adicional para a estimação final. Com as amostras normalizadas foi 
medida a fluorescência de HPAs para as amostras e o Etanol 48%. Para cada estrutura 
de HPAs foram usadas diferentes  de excitação e emissão ( Exc/Em): 2 anéis 
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(288/330); 4 anéis(334/376); 5 anéis(364/406); 6 anéis (380/422). A concentração de 
HPAs foi calculada pela formula: 
       
                                 
 
 
 
Onde Media FF é a média da fluorescência da amostra; FF Etanol 48% é a 
Fluorescência do Etanol em diluição de 48%; Diluição é o fator de diluição utilizado 
para realizar a leitura da amostra, e a é a pendente da equação da reta da curva 
padrão para cada anel de HPA.  
Os resultados foram expressos em ng.ml-1 para cada estrutura de HPAs. Foram 
analisados pools de amostras de três (3) indivíduos por tratamento para garantir um 
volume necessário para realizar as análises. 
 
3.6. Determinação Química de Prata por Espectrofotometria de Absorção 
Atômica de Chama (FAAS) 
 
Para a análise química de prata (Ag) foram coletados 5g de amostras de fígado, 
músculo e rim anterior e congelados a -80º C para posterior processamento na 
Universidade Estadual de Ponta Grossa Setor de Ciências Exatas e Naturais. As 
análises para determinação química de prata iônica foram realizadas por 
Espectrofotometria de Absorção Atômica de Flama (FAAS). 
As amostras foram descongeladas a temperatura ambiente e digeridas em dois ml 
da solução concentrada de HNO3 (grau AR; Fisher Scientific®). Depois foram 
colocadas em um digestor Friedrich TE-128/6 Tecnal ® a 200o C, por duas horas. Após 
o arrefecimento, extratos foram filtrados em filtros Whatman quantitativos (No. 540) e 
transferidos para frascos de fundo redondo de 25 ml, lavados com água Milli-Q 
deionizada e aferido.  
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Posteriormente as amostras foram analisadas em Espectrômetro de Absorção 
Atômica de Chama (FAAS) Varian® modelo 240FS, ligado ao Sistema de preparação 
de amostras (SPS3) e um sistema de bomba de indução (SIPS). Os padrões de 
calibração contendo 1 ppm, 0,75ppm, 0,50ppm 0,25ppm e foram feitos a partir de uma 
solução-mãe (1000 ppm ou μg.mL-1) de prata SpecSol®. As concetrações são 
expresadaas em μg.mL-1. 
 
3.7.  Análise estatístico de dados 
 
Os dados de biomarcadores bioquímicos foram analisados em relação aos pesos 
dos organismos. O coeficiente de correlação de Pearson foi utilizado para correlacionar 
os resultados provenientes das análises bioquímicas com os pesos dos indivíduos e 
padronizar os dados, no entanto, não foram observadas correlações para nenhum dos 
biomarcadores bioquímicos analisados.  
Posteriormente os dados de biomarcadores bioquímicos foram analisados com 
ANOVA de uma via após a confirmação da normalidade e homogeneidade das 
variâncias dos resíduos. Foram considerados os indivíduos como réplicas (n=11) para 
cada tratamento. Testes post-hoc de Dunnett e/ou Tukey foram utilizados para análises 
das diferenças com o controle e em comparações múltiplas, respectivamente. Para as 
análises sempre foram realizadas comparações dos tratamentos de AgNP expostos 
isoladamente e análises de cada mistura com a dose correspondente de AgNP e BaP.  
Para analisar os biomarcadores de genotoxicidade (Ensaio Cometa e Micronúcleos) 
foram realizadas análises de comparação com o teste não paramétrico de Kruskall-
Wallis, após a confirmação da não normalidade e homogeneidade das variâncias dos 
resíduos. Para analisar os biomarcadores histopatológicos, nas alterações morfológicas 
foi aplicada uma ANOVA de uma via após a confirmação da normalidade e 
homogeneidade das variâncias dos resíduos. Foram considerados os indivíduos como 
réplicas (n=11) para cada tratamento. Testes post-hoc de Tukey foram utilizados para 
análises das diferenças dos tratamentos com o controle. As análises dos Centros de 
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Melano-mácrogafos e novos néfrons foram avlaiadas com o test não paramétrico de 
Kruskall-Wallis, após a confirmação da não normalidade e homogeneidade das 
variâncias dos resíduos.   
 Para análises de determinações de HPAs em bile e a determinação química da 
prata iônica foi aplicada uma ANOVA de uma via após a confirmação da normalidade e 
homogeneidade das variâncias dos resíduos. Quando necessário foi aplicado o teste 
post-hoc de Dunnett e/ou Tukey. As análises estatísticas foram realizadas utilizando o 
Software R, e assumindo um valor de p <0,05 para significância estatística. 
 
 
4. RESULTADOS 
 
Para realizar a exposição via oral foram preparadas doses de AgNP a partir das 
suspensões caracterizadas no item  4.1. do Capitulo I.   
 
4.1. Determinação Química de Prata  
 
Ao realizar a determinação química de prata (Ag) em fígado, rim anterior e 
músculo observa-se uma diferencia na quantidade de prata para cada tecido. Sendo 
que a ordem de concentração de Ag nos tecidos foi: Fígado > Músculo > Rim Anterior. 
No entanto, foi um padrão geral nos três tecidos que a concentração de Ag é 
diretamente proporcional ao aumento da dose de exposição de AgNP (FIGURA 22).  
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FIGURA  22.  Concentração de prata em tecido de (A) Fígado, (B) Músculo e (C) Rim Anterior. As letras 
e símbolos representam grupos estatísticamente diferentes (p<0.05). 
 
Contudo, ao comparar os tratamentos com sua respectiva exposição e coexposição, 
os dados não apresentam diferenças estatísticas (FIGURA 22). Isto indica que a 
quantidade de prata nos três tecidos não foi aumentada com a coexposição ao BaP. 
118 
 
 
 
4.2. Determinação de Policíclicos Aromáticos (HPAs) na bile  
Ao determinar a concentração de HPAs de dois, quatro, cinco e seis aneis na 
bile, foram detectados niveis em todos (FIGURA 23).  As concentrações observadas 
nos HPAs de cinco anéis apresentaram um padrão de aumento nos HPAs quando 
realizadas as coexposições se comparado com as exposições isoladas (FIGURA 23C).  
 
 
 
 
 
 
 
 
FIGURA  23.  Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs) determinados em bile de Rhamdia quelen 
após coexposição às AgNP e BaP. A. HPAs de dois anéis, B. HPAs de quatro anéis, C. HPAs de cinco 
anéis, D. HPAs de seis anéis, E. Somatória dos HPAs de diferentes anéis. 
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Porém, ao realizar as análises estatísticas não foram observadas diferenças 
significativas entre os tratamentos em nenhum HPA avaliado, porque o coeficiente de 
variação dos dados é muito alto (FIGURA 23). 
 
 
4.3. Biomarcadores Bioquímicos 
 
Ao realizar as análises estatísticas dos dados bioquímicos não foram detectadas 
diferenças entre os tratamentos de BaP e o DMSO (teste t, p>0.05) por isso foram 
utilizados nas comparações unicamente os dados da exposição isolada com BaP.  
 
4.3.1. Acetilcolinesterase (AChE) em Cérebro e Músculo 
 
Foi determinada a atividade de AChE nos tecidos alvo músculo e cérebro. Ao 
analisar o tecido de cérebro foram observadas diferenças estatísticas entre o controle e 
a menor dose de AgNP exposta isoladamente (FIGURA 24A). Comparando as misturas 
com sua exposição de AgNP correspondente de forma isolada também foram 
observadas diferenças evidenciando a diminuição da atividade da enzima induzida pelo 
BaP quando realizada a coexposição , no entanto este padrão não foi observado na 
maior dose testada (FIGURA 24A). 
Em músculo foram observadas diferenças entre o controle e a mistura de maior 
doses de AgNP. As  AgNP expostas  de forma isolada estimularam a atividade da 
AChE comparado como o controle. No entanto nas coexposições dos poluentes foi 
observada uma diminução da atividade da AChE (FIGURA 24B).  
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FIGURA  24.  Atividade da enzima acetilcolinesterase (AChE) em tecido de (A) Cérebro e (B) Músculo de 
Rhamdia quelen após exposição isolada aos agregados de AgNP e coexposição  com BaP. As linhas 
horizontais representam as diferenças estatísticamente significativas (p<0.05). 
 
 
 
4.3.2. Glutationa reduzida (GSH), Glutationa S-Transferasse (GST) 
Peroxidação Lipídica (LPO) e Carbonilação de Proteinas (PCO) em 
Fígado 
 
No fígado, por ser um tecido essencial na detoxificação, foram realizadas análises 
bioquímicas para determinar às concentrações de GSH e tióis totais, a atividade da 
GST, a peroxidação de lipídeos (LPO) e a carbonilação de proteínas (PCO). A 
exposição isolada da menor dose de AgNP aumentou a atividade da GST quando 
comparada com o controle e com o tratamento da coexposição, mostrando diferenças 
estatísticas  (FIGURA 25A). A dose intermediária teve maior atividade de GST 
comparada com ao tratamento de coexposição correspondente (FIGURA 25A).   
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FIGURA  25. Biomarcadores Bioquímicos em Fígado de Rhamdia quelen após exposição isolada aos 
agregados de AgNP e coexposição  com BaP. A. Atividade da GST Glutationa S-Transferase, B. 
Concentração de Glutationa Reduzida- GSH, C. Carbonilação de Proteínas- PCO, D. Peroxidação 
Lipídica–LPO. As linhas horizontais representam as diferenças estatísticamente significativas (p<0.05). 
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Por outro lado, a concentração das GSH não apresenta diferenças entre os 
tratamentos avaliados pela ampla variação dos valores registrados, observa-ndo que 
para a dose menor e intermediária o efeito da coexposição diminui a atividade da GSH, 
embora, na maior dose da coexposição é evidente o aumento da concentração. Este 
padrão também se manteve nos tratamentos de coexposição (FIGURA 25B).  
O comprometimento das estruturas moleculares foi avaliado pela LPO e PCO no 
fígado. Foi observada uma diminuição significativa na carbonilação de proteínas na 
maior dose de AgNP, sendo estatísticamente diferente do controle (FIGURA 25C).  
Nos outros tratamentos, a PCO registrou valores com um alto índice de variação 
que não permitiu definir um efeito dos poluentes para este biomarcador. Em relação à 
Peroxidação Lipídica, foi observada uma diminuição na quantidade de hidroperóxidos 
lipídicos indicando menor dano em lipídeos quando realizada a exposição isolada de 
BaP em relação ao controle (FIGURA 25D). 
 
 
 
4.3.3. Delta- aminolevulinato desidratase (-ALAd)  e  Peroxidação Lipídica 
(LPO) em Sangue 
 
No sangue foi determinada a atividade da -ALAd e peroxidação lipídica para 
identificar a existência de alguma interferência que poderia estar comprometendo os 
indivíduos dos grupos expostos (FIGURA 26). A atividade da -ALAd nos tratamentos 
de exposição isolada de AgNP e nas misturas registrou uma diminuição na atividade da 
enzima indicando um efeito negativo das AgNP na hematopoiese (FIGURA 26A), no 
entanto não foi estatísticamente diferente, pela variação dos valores.  
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FIGURA  26.  Biomarcadores Bioquímicos em sangue de Rhamdia quelen após exposição isolada aos 
agregados de AgNP e coexposição  com BaP. A. Atividade da -ALAd ; B. Peroxidação lipídica. As linhas 
horizontais representam as diferença estatísticamente significativas (p<0.05). 
 
A quantidade de hidroperóxidos lipídicos nas células sanguíneas indicou que a 
peroxidação lipídica diminuiu na dose menor e intermediária de AgNP em relação ao 
controle. Foram detectadas diferenças estatísticas entre o controle e as misturas 
intermediária e maior (FIGURA 26B). Na maior dose de exposição isolada de AgNP e 
nas três misturas potencializaram a produção de danos lipídicos, sendo mais evidente 
na dose intermediária (FIGURA 26B).  
 
 
4.3.4. Metalotioneínas (MTs) em Rim Posterior 
 
Foi avaliada no rim posterior a quantidade de metalotioneínas produzidas quando 
os animais foram expostos às AgNP isoladas e coexposição com BaP (FIGURA 27). 
Não houve diferença significativa entre as médias das MTs nos tratamentos de 
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exposição isolada e coexposição. Isto é devido possivelmente à variação dos valores 
de MTs que foi alta, com a sobreposição dos erros padrões nas amostras (FIGURA 
27).  
 
 
 
FIGURA  27. Determinação de Metalotioneínas em rim posterior de Rhamdia quelen após exposição 
isolada aos agregados de AgNP e coexposição  com BaP.  
 
Embora que as análises estatísticas não demonstrem diferenças, observando a 
tendência dos dados, as exposições isoladas de AgNP mostram um aumento 
proporcional à dose. Contudo, aumentou a produção de MTs nas misturas de menor e 
maior dose (FIGURA 27). 
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4.4. Biomarcadores Genéticos 
 
4.1.1. Ensaio Cometa 
 
Foram observados diferentes graus de dano nuclear no ensaio cometa, no 
entanto, o controle apresenta uma frequência alta de dano nuclear e a variação dos 
valores em todos os tratamentos analisados foi grande (TABELA 7). Os danos 
nucleares pequenos a médios (2 e 3) tiveram as maiores frequências para todos os 
tratamentos (TABELA 7). Os danos de tipo 4, que representam núcleos destruídos ou 
em apoptose tiveram uma mediana alta no controle, se consideramos este valor como 
normal para a espécie avaliada, pode se afirmar que a exposição sub- crônica por via 
oral de doses de AgNP e sua coexposição  com BaP não é genotóxica  (TABELA 7).  
 
TABELA 7. Média do número de células analisadas para avaliar os danos nucleares por ensaio cometa 
observados em sangue de Rhamdia quelen após exposição isolada aos agregados de AgNP e 
coexposição  com BaP. 
  
Dano Nuclear 
Tratamentos 
(µg. g-1) 
N 0 1 2 3 4 
Controle 9 7 19 34 21 7 
AgNP (0.03) 11 27 48 19 4 4 
AgNP (0.3) 11 17 31 13 15 3 
AgNP (3) 11 16 42 18 12 7 
BaP (0.3) 11 12 24 19 24 7 
DMSO 10 13 52 12 5 4 
Mix 1 10 17,5 40,5 25,5 10 2 
Mix 2 11 7 22 25 23 4 
Mix 3 11 22 53 10 4 1 
 
N= número de lâminas observadas correspondendo cada uma a um indivíduo exposto. 
Dano Nuclear: 0 (sem dano aparente), 1 (dano pequeno), 2 (dano médio), 3 (dano máximo) e 4 (núcleo 
destruído ou em apoptose). 
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Ao realizar as análises do ensaio cometa não foram observadas diferenças entre 
os escores dos tratamentos de exposição isolada de AgNP e coexposição  com BaP 
(FIGURA 28).   
 
 
FIGURA  28.  Análise de Ensaio Cometa em sangue de Rhamdia quelen após exposição isolada aos 
agregados de AgNP e coexposição  com BaP.  
 
 
4.1.2. Análise de Micronúcleos 
 
 Ao realizar a análise de micronúcleos nos diferentes tratamentos foram 
encontradas várias anormalidades nucleares (FIGURA 29) que podem corresponder a 
processos decorrentes da exposição aos tóxicos. Com descrito por Carrasco e 
colaboradores (1990), as alterações nucleares foram classificadas como: 
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a) Blebbed: núcleos com uma pequena evaginação da membrana nuclear, 
parecendo conter eucromatina ou heterocromatina (mais escuro) (FIGURA 29D).  
b) Lobed: núcleos com evaginações mais largas do que as descritas para os 
blebbed (FIGURA 29E).   
c) Vacuoated: núcleos que apresentam uma região que lembra os vacúolos no seu  
interior. Estes “vacúolos” apresentam-se destituídos de qualquer material visível 
no seu interior (FIGURA 29B).  
d) Notched: núcleos que apresentam um corte bem definido em sua forma. Esses 
cortes parecem não possuir nenhum material nuclear e parecem ser delimitados 
pela membrana nuclear (FIGURA 29C). 
 
FIGURA  29. Microfotografias de micronúcleos observados em sangue de Rhamdia quelen após 
exposição isolada aos agregados de AgNP e coexposição  com BaP. A). Células normais, B). 
Vacuoated, C). Notched. D.) Micronúcleo, E). Lobed, E. Escala 10 μm 
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Ao realizar a análise estatística dos micronúcleos não foram observadas 
diferenças entre os escores dos tratamentos de exposição isolada de AgNP e 
coexposição  com BaP (FIGURA 30).  No entanto, a variação dos dados foi alta,  
observou-se um aumento no número de alterações nas exposições isoladas de BaP e 
a maior dose de AgNP se comparada com o controle (FIGURA 30). 
 
 
FIGURA  30. Análise de Micronúcleos em sangue de Rhamdia quelen após exposição isolada aos 
agregados de AgNP e coexposição  com BaP.  
 
 
4.5. Biomarcadores Histopatológicos 
 
Para realizar as análises histopatológicas foram consideradas unicamente as 
exposições isoladas a ambos os poluentes, pois o material referente às amostras das 
misturas teve problemas na inclusão e emblocagem.  
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4.5.1. Alterações Morfológicas 
 
Foram avaliadas alterações morfológicas no fígado, rim anterior e posterior. 
Cada tecido apresenta morfologia diferente, para a análise foram consideradas para 
cada um as alterações como se descreve na TABELA 8 e podem ser observadas nas 
FIGURAS 31-33, para cada tecido respectivamente. 
 
TABELA 8. Ocorrência das alterações morfológicas em Rhamdia quelen após exposição isolada aos 
agregados de AgNP e BaP (n=11). 
Alteração Morfológica   Frequência de ocorrência 
 Controle 
AgNP 
(0.03 µg.g
-1
) 
AgNP 
(0.3 µg.g
-1
) 
AgNP 
(3 µg.g
-1
) 
BaP 
(0.3 µg.g
-1
) 
Fígado   
Congestão Vascular 0% 64% 55% 55% 27% 
Granulomatose Perivascular 0% 18% 9% 9% 0% 
Granulomatose Peribiliar 0% 9% 0% 0% 0% 
Foco Basófilo 0% 9% 9% 36% 9% 
Infiltração Leucocitária 0% 73% 73% 91% 55% 
Esteatose  0% 0% 0% 9% 0% 
Hemorragia 0% 9% 0% 0% 0% 
Necrose 0% 0% 0% 0% 0% 
Centros de Melano-
macrófagos 
0% 14% 18% 11% 15% 
Rim Anterior      
Concentração de Eritrócitos 0% 9% 18% 9% 9% 
Centro de destruição de 
Eritrócitos 
0% 64% 45% 64% 82% 
Necrose 0% 55% 0% 9% 0% 
Hemorragia 0% 0% 19% 0% 0% 
Centros de Melano-
macrófagos 
9% 11% 24% 30% 35% 
Rim Posterior      
Alteração Glomerular 0% 72% 55% 45% 72% 
Alteração Tubular 0% 64% 18% 9% 27% 
Granulomatose Perivascular 0% 18% 18% 0% 9% 
Granulomatose Peritubular 0% 9% 18% 0% 9% 
Necrose 0% 9% 0% 0% 0% 
Novos Nefrons 9% 0% 21% 18% 27% 
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No fígado foi observado com maior frequência as alterações de congestão 
vascular e infiltração leucocitária, evidenciando um processo inflamatório agudo no 
tecido induzido principalmente pelas doses de AgNP em exposição isolada (TABELA 
8, FIGURA 31B,J). Somado a isto, a granulomatose perivascular e peribiliar 
observadas, formam lesões vasculares hepáticas que reduzem o calibre dos. 
Alterações como a esteatose ou vacuolização dos hepatócitos foram menos 
frequentes (TABELA 8, FIGURA 31G) e só foi observada para a maior dose de AgNP. 
No rim anterior foram observadas alterações relacionadas com o sistema 
hematopoiético e circulatório. A alta ocorrência de centros de concentração e 
destruição de eritrócitos evidencia um processo de inflamação agudo que pode 
danificar o tecido, como observado na menor dose de AgNP (TABELA 8, FIGURA 
32B-E). Contudo, este padrão inflamatório acontece em todos os tratamentos 
avaliados. 
No rim posterior as alterações estão relacionadas com os glomérulos e os 
túbulos renais, principalmente (TABELA 8, FIGURA 33). Os glomérulos foram 
observados com morfologias degenerativas como: condensação, dilatação, congestão 
por eritrócitos e presença de células basófilas (FIGURA 33A). Os túbulos foram 
observados com alterações nas células peritubulares que alteram a estrutura dos 
mesmos (FIGURA 33B) assim como granulomatoses peritubulares (FIGURA 33C). 
Neste tecido foram observadas necroses com menor frequência, no entanto, o 
tamanho das lesões foram maiores se comparadas com os outros tecidos avaliados 
(TABELA 8, FIGURA 33G).  
Nos três tecidos avaliados foram observadas alterações que indicam um 
processo inflamatório agudo. Foram observados centros de melano-macrófagos 
(CMM) nos mesmos, no entanto, para o rim posterior estes foram achados com 
frequência baixa e associados à granulomatoses na menor dose de AgNP (FIGURA 
33E). As análises dos CMM para fígado e rim anterior serão detalhadas no item 4.5.2. 
deste capítulo. 
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FIGURA  31. Histopatologia de Fígado de Rhamdia quelen após exposição isolada aos agregados de 
AgNP e BaP. A).Tecido hepático normal. B). Congestão Vascular (seta), C). Dilatação de sinusóides 
(seta), D). Granulomatose Perivascular (seta preta), E) foco basófilo com necrose, F). Área de necrose 
com hemorragia (seta). G). Esteatose (seta: célula adiposa), H). Ducto biliar normal (seta),  I) 
Granulomatose peribiliar com presença de melano-macrófagos (seta:ducto biliar),  J). Infiltração 
leucocitária (seta). Coloração: Hematoxilina/eosina. 
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FIGURA  32. Histopatologia de Rim Anterior de Rhamdia quelen após exposição isolada aos agregados 
de AgNP e BaP. A). Rim Anterior com aspecto normal. B). Área de concentração de Eritrócitos (seta), 
C).Centros de destruição de Eritrócitos (seta), D). Concentração de Eritrocitos (cabeça de seta) e 
Centros de Melano-macrófagos (seta), E). Infiltração leucocitaria (setas), F). Áreas acidófilas. Coloração: 
Hematoxilina/eosina. 
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FIGURA  33. Histopatologia de Rim Posterior de Rhamdia quelen após exposição isolada aos agregados 
de AgNP e BaP. A). Tecido Normal, B). Alteração Glomerular (seta), C). Glomerulo dilatado, D Melano-
macrófagos (setas), E). Granulomatose perivascular (seta), F). Granulomatose Perivascular (seta) e 
glomérulos alterados, G). Área de necrose, H). Alteração do epitélio tubular (seta). Coloração: 
Hematoxilina/eosina. 
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O Índice de Bernet no fígado mostrou um aumento na severidade das lesões 
nas doses de AgNP em relação ao controle e a exposição de BaP (FIGURA 34A), 
sendo que a dose maior de AgNP apresentou o maior comprometimento do sistema 
hepático. Ao realizar as análises do Índice de Bernet para o tecido hepático foram 
observadas diferenças estatísticas entre o BaP e a maior dose de AgNP (FIGURA 
34A).  
 
FIGURA  34.  Índice de Bernet para avaliar as alterações morfológicas de Rhamdia quelen após 
exposição isolada aos agregados de AgNP e BaP. A. Fígado, B. Rim Anterior, C. Rim Posterior. As 
letras representam grupos estatísticamente diferentes (p<0.05). 
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No rim anterior o coeficiente de variação dos valores calculados foi grande, mas 
não foram observadas diferenças estatísticas ao avaliar o índice de Bernet (FIGURA 
34B). Contudo, foi observado um maior comprometimento do tecido na dose menor de 
AgNP e um resultado similar entre os outros tratamentos avaliados (FIGURA 34B). No 
rim posterior se observa um padrão similar ao do rim anterior para o índice de Bernet. 
No entanto, para o rim posterior foram observadas diferenças entre a menor e a maior 
dose de AgNP, sendo que na menor dose o comprometimento do órgão foi maior 
(FIGURA 34C). 
 
 
4.5.2. Contagem de Centros de Melano-macrófagos (CMM) 
 
Ao analisar o fígado e o rim anterior foram observados Centro de Melano-
macrófagos. Observa-se um aumento na ocorrência de CMM na dose intermediária de 
AgNP. No entanto,  não foram observadas diferenças estatísticas entre os tratamentos 
(FIGURA 35A). 
No rim anterior foram observados maiores ocorrências de CMM na exposição 
isolada de BaP e observou-se um padrão de aumento dos CMM dependente das doses 
de AgNP  (FIGURA 35B). Os tratamentos de dose intermediária e maior de AgNP 
assim como o BaP tiveram diferenças em relação ao controle, no entanto a menor dose 
de AgNP apresentou menor frequência de ocorrência de CMM não foi estatísticamente 
diferente do controle (FIGURA 35B)  
136 
 
 
 
 
FIGURA  35. Análise de Centro de Melano-macrófagos de Rhamdia quelen após exposição isolada aos 
agregados de AgNP e BaP. A. Fígado, B. Rim Anterior. As letras representam grupos estatísticamente 
diferentes (p<0.05). 
 
 
4.5.3. Contagem de novos néfrons 
 
A ocorrência de novos néfrons teve um coeficiente de variação alto entre os 
tratamentos, no entanto as doses de AgNP intermediária e maior, assim como o 
tratamento com  BaP apresentaram  maior frequência de aparição de novos néfrons 
(FIGURA 36). Na menor dose de AgNP não foram observados a formação de novos 
nefrons. Contudo, comparando a produção de novos néfrons entre os tratamentos, não 
foram observadas diferenças estatísticas (FIGURA 36). 
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FIGURA  36.  Análise de novos néfrons no rim posterior de Rhamdia quelen após exposição isolada aos 
agregados de AgNP e BaP.  
 
 
5. DISCUSSÃO 
 
A caracterização das AgNP utilizadas para realizar a exposição por via oral neste 
estudo, indicou uma proporção maior de partículas acima de 100nm, o que leva a 
considerá-las agregados de nanopartículas de prata ao invés de AgNP. Além disso, o 
potencial zeta medido demonstrou que estes agregados podem ter um comportamento 
instável na suspensão. Estes aspectos são interessantes, pois dão mais realismo aos 
resultados de toxicidade discutidos neste estudo, uma vez que no ambiente aquático 
vários fatores podem afetar a cinética de agregação das nanopartículas como: a 
matéria orgânica (HUYNH e CHEN, 2011), a radiação solar (CHENG et al., 2011) e o 
oxigênio dissolvido na água (ZHANG et al., 2011). Todos estes fatores influenciam 
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diretamente a dissolução, podendo favorecer a agregação das AgNP, podendo 
dificultar sua mobilidade e, em consequência, sua disponibilidade e citotoxicidade.  
Mesmo em avaliações nos estudos de nanotoxicologia onde são controladas as 
variáveis experimentais nos bioensaios, se faz necessário determinar a influência da 
composição do meio de exposição e a real concentração das AgNP, considerando a 
estabilidade destas nas suspensões (TEJAMAYA et al., 2012). Uma adequada 
caracterização da natureza do nanotóxico estudado torna-se importante para entender 
as mudanças nestas partículas e delinear os reais efeitos da dose ou concentração de 
exposição, devido ao impacto direto que esta dinâmica pode ter nos resultados dos 
testes ecotoxicológicos. 
Neste trabalho foram utilizados diferentes biomarcadores representando diferentes 
níveis de organização biológica com o intuito de permitir uma visão mais integrada das 
respostas biológicas frente à exposição isolada dos agregados de AgNP e à sua 
coexposição com BaP. Com o intuito de avaliar aspectos neurotóxicos dos xenobióticos 
testados foi utilizada a atividade da enzima AChE em cérebro e músculo, a qual como 
já reportado em outros trabalhos (OLIVEIRA RIBEIRO e SILVA DE ASSIS, 2005) 
mostrou uma atividade diferenciada por tecido.  
No cérebro foi observada uma maior atividade da AChE na menor dose de AgNP 
isolada, o que pode estar relacionada com a disponibilidade nesta concentração. O 
padrão observado na atividade da AChE no cérebro também poderia ser explicado pelo 
período de exposição. Após 15 dias pode estar acontecendo uma modulação da 
atividade da AChE, conservando o nível basal no cérebro. O tempo de exposição 
também pode estar influenciando o efeito neurotóxico do tratamento com BaP isolado, 
o qual em exposição aguda apresenta alteração da transmissão colinérgica por inibição 
da AChE (PLANIKUMAR et al., 2012).  
Por outro lado, no músculo foi observado um aumento da atividade dose 
dependente corroborado pela quantificação da prata neste tecido. Este padrão já foi 
descrito em avaliações de neurotransmissores em soro humano utilizando 
nanopartículas de prata coloidal, que levaram a uma ativação da atividade das enzimas 
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AChE e Mono-aminoxidase (ABBAS, 2011). Com as misturas de AgNP e BaP foi 
observada uma inibição na atividade da enzima no músculo, provavelmente devido à 
presença do BaP. Esta resposta está claramente relacionada com um efeito antagônico 
do BaP em relação às AgNP quando co-expostas, uma vez que apresentam 
mecanismos de neurotoxicidade diferentes. Não pode ser descartada também a 
possibilidade de encapsulamento das nanopartículas de prata por proteínas ou 
biomoléculas (SENNUGA, 2011) diminuindo a neurotoxicidade. A melhor resposta da 
atividade da AChE foi observada no músculo, se comparado com o cérebro, 
classificando este tecido como um alvo preferencial na avaliação de neurotoxicidade de 
AgNP em peixes em exposição sub-crônica.  
Os biomarcadores bioquímicos avaliados no fígado (GST, GSH, PCO e LPO) 
mostram que em exposição sub-crônica aos agregados de nanopartículas de prata os 
individuos adultos de R. quelen não tiveram estresse oxidativo, no entanto, foi ativada a 
resposta oxidativa nos tecidos avaliados.  Por tanto, os mecanismos antioxidantes 
acionados foram capazes de mitigar o estresse oxidativo no tecido hepático dos 
jundías.  Esta hipótese torna-se mais plausível quando é observado que sob efeito da 
menor dose de AgNP administrada de forma isolada há um aumento da GSH em 
relação ao grupo controle, o que pode ser interpretado como uma maior disponibilidade 
das AgNP devido ao pequeno tamanho e uma resposta celular no mecanismo de 
defesa antioxidante. Uma vez na célula, haveria um aumento na oxidação das AgNPs 
por diluição oxidativa direta através do oxigênio, presente intracelularmente, ativando a 
transformação dos agregados em prata iônica (Ag+) (LIU et al., 2011) a qual seria 
responsável pelos danos celulares. 
 Por outro lado, as AgNP que conseguiram entrar na célula podem reagir com as 
espécies reativas de oxigênio provenientes das reações de biotransformação ou 
bioativação ativadas pela presença do BaP e reagir com grupos tióis oxidando 
indiretamente a AgNP e liberando Ag+ e água (LEVARD et al., 2012). Este tipo de 
reação gera um ambiente com aumento da concentração de Ag e níveis de EROS 
favorecendo o estresse oxidativo, o que pode explicar uma maior biossíntese de GSH 
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com o intuito de manter o equilíbrio redox intracelular, sendo assim que as AgNP foram 
proxidantes dentro da célula.  
Na concentração intermediaria de coexposição foi observada uma depleção da 
GSH, possivelmente pelo efeito do BaP ao se ligar covalentemente com esta 
macromolécula como descrito por Van Veld e colaboradores (1997), ou pela geração 
de estresse oxidativo devido à ativação do Sistema P450 e com isso diminuindo os 
níveis de GSH, ou ainda pelo consumo da molécula na fase II do sistema de 
desintoxicação. Estudos analisando a atividade da EROD após exposição à BaP 
indicam um aumento na peroxidação lipídica possivelmente devido à indução do 
estresse oxidativo causado pelo poluente no tecido hepático (AU et al., 1999; DI-
GIULIO et al., 1993). Outra hipótese para a resposta observada, esta relacionada com 
o efeito das AgNP de induzir glutationização pela reação do grupo sulfidrila da GSH 
com o xenobiotico para alterar o ambiente REDOX como proteção do meio intracelular, 
no entanto este processo é reversível (DEKANT, 2009).  
Mesmo sob exposição sub-crônica, os dados mostram que o tecido hepático não 
apresentou danos em macromoléculas como proteínas (carbonilação de proteínas - 
PCO) nem em fosfolipídeos de membranas (lipoperoxidação- LPO), demonstrando que 
a resposta oxidativa foi ativada, sustentando o fato de que o mecanismo antioxidante 
foi eficiente a ponto de neutralizar tais efeitos. Embora seja descrita a desnaturação de 
proteínas pela exposição à AgNPs e a indução do aumento da LPO em fígado da 
espécie de truta  Oncorhynchus mykiss (GAGNÉ et al., 2012) estes danos não foram 
observados no presente estudo com R. quelen nas condições testadas. Os estudos 
onde foram observados efeitos nas macromoléculas tiveram durações de 24 e 48h 
(FOLDBJERG et al., 2012) e de 96h (GAGNÉ et al., 2012), demonstrando que o efeito 
das AgNP foi mais agudo nos tecidos afetados (pulmão e fígado, respectivamente).  
Histologicamente foi evidente o padrão de resposta inflamatória generalizada no 
tecido do fígado em todos os tratamentos expostos às AgNP. Alterações observadas 
como a congestão vascular, infiltração leucocitária, e as granulomatoses perivascular e 
peribiliar encontram-se associadas à defesa do tecido como resposta imune primária 
(MATUSHIMA et al., 2006). Os centros de melano-mácrofagos observados em tecido 
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hepático nos tratamentos analisados, tanto de AgNP como de BaP, demonstram que 
os animais expostos estão respondendo aos xenobióticos mediante processos de 
defesa como a degradação de tecidos danificados e também processos inflamatórios 
como resultado da exposição a AgNP (GAGNÉ et al., 2012). Estes dados inserem na 
discussão outros aspectos que merecem destaque. Possivelmente as vias de 
toxicidade para as AgNPs não estejam relacionadas com a indução do estresse 
oxidativo, mas sim com efeitos adversos como observado para a maioria dos metais 
tóxicos levando à morte celular. Isto explicaria o padrão de resposta inflamatória 
encontrado por diferentes tipos de alterações ou lesões no tecido hepático. 
Ao observar as concentrações de HPA de cinco anéis na bile foi evidente o 
aumento destas substâncias nos tratamentos de coexposição quando comparados com 
os de exposição isolada, revelando um aumento no metabolismo do BaP. Este padrão 
sugere que a coexposição de AgNP e BaP segue o mecanismo de Cavalo de troia, 
sugerido na literatura para este nanometal com outros xenobióticos (LUOMA, 2008; 
LIMBACH et al., 2007; LUBICK, 2008; PARK et al., 2010). Este mecanismo poderia 
explicar a entrada de BaP associado por aglomeração. 
Embora as variações da atividade da enzima -ALAd no tecido sanguíneo de 
adultos de Rhamdia quelen não tenham sido significativas pela grande variação 
interindividual, foi evidente uma tendência à inibição da atividade enzimática pelas 
AgNP em agregados, tanto em exposição isolada quanto em coexposição com BaP. 
Esta resposta pode estar relacionada com a entrada rápida dos poluentes na corrente 
sanguínea, no entanto, nenhuma resposta padrão é observada apesar de Tomokuni 
(1979) ter reportado a inibição da atividade da -ALAd  pela exposição à prata iônica 
(Ag+) em eritrócitos humanos em concentrações de 0.1 a 1.0 mmol. L-1. A explicação 
para esta alta variabilidade poderia ser que para os padrões experimentais deste 
estudo, possivelmente neste período os organismos se encontrem em uma fase de 
compensação na síntese da enzima.  
Os efeitos inibitórios observados neste estudo para a atividade da -ALAd  podem 
potencialmente afetar o desempenho dos organismos expostos no aumento dos 
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precursores de grupamento HEME na célula, originando uma baixa concentração de 
hemoglobina funcional (ALVES COSTA, 2006) afetando o metabolismo celular pela 
diminuição na síntese de hemeproteínas em geral. Esta resposta foi descrita em outros 
peixes como Hoplias malabaricus (ALVES COSTA et al., 2007), Oncorhynchus mykiss, 
Salvelinus fontinalis e Cyprinus carpio (SCHMITT et al., 1993, 2002) quando expostos a 
outros metais pesados como o mercúrio (Hg), chumbo (Pb), Cádmio (Cd) e Zinco (Zn). 
Esta inibição é explicada pela afinidade de ligação de nanopartículas de prata com os 
grupamentos sulfidrila, (LIU et al., 2011) no sítio ativo da -ALAd. Este efeito pode 
induzir danos oxidativos principalmente em tecidos hemocitopoiéticos como os 
observados na análise histopatológica do rim anterior pelo acúmulo do substrato da 
enzima que favorece um estado oxidante celular.  
O efeito negativo das AgNP na função hematopoiética do rim anterior foi evidente 
morfologicamente ao se observar um aumento significativo na ocorrência de centros de 
destruição de eritrócitos e de centros de melano-macrófagos em todos os tratamentos, 
também associados a lesões de inflamação crônica (AGIUS e ROBERTS, 2003). Neste 
estudo, no tratamento com BaP observa-se também um aumento significativo dos 
CMM comparado com os tratamentos de AgNP. No entanto, Reynolds e colaboradores 
(2003) demonstrou que a presença desta patologia na espécie de peixe Platichthys 
flesus não está relacionada com os PHAs e sim com os processos inflamatórios 
prolongados decorrentes da depleção no sistema imune nos organismos expostos.   
No tecido sanguíneo também foram avaliados os efeitos dos poluentes através da 
peroxidação lipídica em eritrócitos, onde foi encontrado um aumento da LPO somente 
quando os poluentes se encontram em coexposição, apesar de já ter sido descrito que 
a exposição a AgNP é capaz de aumentar os níveis de dano lipídico (ARORA et al., 
2008; ASHARANI et al., 2009; PIAO et al., 2011). Isto não significa que isoladamente a 
exposição à AgNPs não possa aumentar os níveis de LPO no sangue como reportado 
acima, mas que nas condições experimentais e para a espécie R. quelen, estes danos 
não foram evidenciados. Isto também não significa que o BaP não possa também 
induzir este tipo de efeito em peixes, como já descrito para mamíferos (KIM et al., 2000; 
UNO et al., 2004). Estes dados servem para corroborar a hipótese do Cavalo de Tróia 
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atribuído às AgNPs com relação a algumas moléculas orgânicas, sendo esta uma 
importante informação visto que a liberação de AgNPs no ambiente vai potencialmente 
favorecer este mecanismo também para outras moléculas orgânicas. Tais aspectos 
merecem mais atenção e estudos deverão ser realizados com o intuito de confirmar 
esta hipótese, o que muda o papel tóxico das AgNPs quando lançadas nos ambientes 
naturais.  
   Os testes de genotoxicidade utilizados neste estudo não identificaram efeitos na 
estrutura do ADN em eritrócitos tanto pelo ensaio cometa como nas análises de 
micronúcleos. Estes dados demonstram que para o desenho experimental empregado 
e para a espécie em estudo tanto as AgNPs como o BaP aplicados isoladamente ou 
em associação não apresentam efeito genotóxico. No entanto, estudos de 
genotoxicidade com AgNP sugerem que a ausência deste tipo de alterações esteja 
relacionada com fenômeno de agregação do nanocomposto, o que poderia dificultar a 
sua entrada ativa no compartimento celular (NYMARK et al., 2012). Estudos analisando 
células sanguíneas de humanos demonstraram danos no ADN por meio do teste de 
ensaio cometa (FLOWER et al., 2012); contudo, deve ser considerado que a exposição 
foi direta e o tempo de exposição foi de 5 min e 3h. Isto permite evidenciar que os 
eritrócitos são susceptíveis a danos no ADN quando as AgNP conseguem entrar 
diretamente na corrente sanguínea mas o efeito tóxico é diferenciado com a exposição 
via oral, fazendo com que os dados obtidos neste experimento sejam mais realísticos e 
confiáveis, do ponto de vista ecológico.  
Mitchelmore e Chipman (1998) estabeleceram a sensibilidade do ensaio cometa em 
hepatócitos de peixes (Salmo trutta) in vitro e sanguíneo exposto a BaP, demonstrando 
a sensibilidade genotóxica do fígado pelo processo de biotransformação do poluente 
neste tecido na geração de metabolitos citotóxicos. No entanto, no mesmo estudo fica 
demonstrada a baixa sensibilidade dos eritrócitos para medir dano genético após 
exposição ao BaP, como corroborado com os resultados deste estudo. Portanto, a 
baixa genotoxicidade observada na exposição à AgNP e BaP, isolada e em 
coexposição, em Rhamdia quelen, pode estar relacionada com o desenho experimental 
empregado. 
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No rim posterior foi realizada análise de metalotioneínas, mas nenhum resultado foi 
significativo quando comparado ao grupo controle. Por outro lado, a análise 
histopatológica do tecido demonstrou que as alterações encontradas podem afetar a 
funcionalidade do órgão, evidenciando que o mecanismo de imobilização de metais 
pela expressão da metalotioneína não é acionado, ou é ineficiente, para evitar os 
efeitos oriundos da exposição à prata. Corroborando esta hipótese, foi observado que 
lesões glomerulares, como as encontradas no presente estudo têm sido associadas 
com vias pro-inflamatórias e também à exposição a outros metais tóxicos (KURTOVICK 
et al., 2008).  
 
6. CONCLUSÕES 
 
 A coexposição de adultos da espécie Rhamdia quelen a agregados de AgNP 
e ao BaP demostra um aumento na  toxicidade, comparativamente com a 
exposição isolada, sugerindo a presença de um mecanismo tipo Cavalo de 
Troia.  
 O mecanismo de detoxificação de xenobioticos (avaliado mediante GST, 
GSH, METs) se mostra eficiente, já que danos em macromoléculas não são 
observados (LPO e PCO) e nem afeta o funcionamento metabólico (δ-Alad, 
AChE). 
  A análise histopatológica de fígado, rim anterior e rim posterior evidencia um 
padrão de resposta inflamatória generalizada após a exposição a agregados 
de AgNPs e uma indução da resposta imune nos indivíduos expostos.  
 Análises de genotoxicidade não evidenciaram efeitos tóxicos, o que pode 
estar relacionado mais com o desenho experimental escolhido para este 
estudo. 
  Individuos adultos de Rhamdia quelen expostos por via oral a agregados de 
AgNPs e coexposição com BaP não apresentam danos teciduais que 
possam comprometer os organismos expostos a estas concentrações. 
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8. CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 
O acelerado crescimento do uso comercial das nanopartículas de prata (AgNP), 
inevitavelmente, aumenta a entrada de prata nos ecossistemas e aumenta o risco de 
toxicidade para a biota com riscos para a exposição humana em geral. As implicações 
ecológicas referentes à exposição às AgNP têm sido amplamente reportadas na 
literatura cientifica, no entanto sem determinar o estado de agregação destas nas 
soluções de exposição utilizadas nos testes de toxicidade.   
Neste estudo foi evidente a toxicidade em larvas de Rhamdia quelen quando se 
realiza a exposição à AgNP em agregados  com alterações morfológicas que interferem 
no desenvolvimento dos organismos, demonstrando o potencial tóxico das AgNP nesta 
fase de vida da espécie estudada (Capitulo I). Neste caso, foi evidente a 
susceptibilidade desta fase do ciclo de vida e da facilidade de absorção pelas larvas 
quando comparado com os indivíduos adultos. Estes efeitos podem comprometer o 
desempenho dos organismos devido às deformidades morfológicas com o decorrer do 
tempo de exposição, assim como comprometer a capacidade mecanorreceptora das 
larvas, afetando o comportamento durante as fases iniciais do ciclo de vida e em última 
instância, interferir com a manutenção da população nos ambientes naturais. 
A sensibilidade das larvas foi evidente na avaliação ecotoxicológica, no entanto, ao 
simular o efeito tóxico das larvas expostas a AgNP a nível populacional não foi 
detectável um efeito deletério na dinâmica temporal da população (Capitulo II).  A 
tendência observada no modelo, no qual são poucas as probabilidades de não alcançar 
o regime convergente para manter o tamanho da população, permitem afirmar que 
quando é realizada uma exposição pontual de xenobiótico tóxico nas primeiras fases 
de desenvolvimento, a dinâmica populacional de Rhamdia quelen consegue nivelar o 
tamanho durante os primeiros 50 anos após a exposição. No entanto, este modelo 
precisa de ajustes que permitam realizar predições a partir de simulações como a 
observada neste trabalho. Estudos de coleta de dados precisam ser ainda realizados 
com o intuito de aperfeiçoar o modelo e possibilitar sua utilização. 
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Organismos adultos de R. quelen se mostraram mais resistentes que as fases 
larvais, quando realizada a exposição sub-crônica por via oral à AgNP isolada e em 
coexposição com BaP. Contudo, a nível histopatológico foi evidente o padrão de 
resposta inflamatória generalizada nos dois tipos de exposição. Esta resposta pode 
estar relacionada ao comportamento das AgNP dentro das células, assim, as possíveis 
reações químicas de transformação que ocorrem em presença de outros compostos 
intracelulares levam a aumentar a toxicidade pela liberação de prata nestes 
compartimentos, ativando a primeira linha de defesa imune (inflamação) nos 
organismos. Os dados evidenciam a capacidade destes organismos adultos de ativar 
eficientemente os mecanismos de desintoxicação e responder aos efeitos das AgNP e 
do BaP isoladamente ou em coexposição (Capitulo III). 
A complexidade das co-exposições de poluentes às quais os organismos aquáticos 
se encontram sujeitos deve ser considerada dentro de análises ecotoxicológicas, assim 
como é necessário determinar o comportamento químico de poluentes em sistemas 
naturais que podem interferir na dinâmica de transformação ou ativação destes 
poluentes como o pH, temperatura e MOD. Os dados gerados neste trabalho 
demonstram a necessidade de trabalhar experimentalmente com condições mais 
realísticas, evidenciando a necesidade de desenvolver análises de química ambiental 
que permitam aumentar a capacidade de predição dos efeitos dos xenobióticos no 
ambiente natural. 
